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 Résumé: 
L’introduction de cultures intermédiaires dans les systèmes de cultures permet de limiter l’érosion du sol 
et la pollution des masses d’eau, notamment par les nitrates. Elle occasionne des modifications 
physiques, chimiques, et biologiques du milieu sol qui sont susceptibles d’influencer le devenir des 
pesticides dans le sol après application. Cette thèse étudie l’impact de la présence de mulchs de cultures 
intermédiaires à la surface du sol sur deux processus majeurs impliqués dans le devenir des pesticides : 
l’adsorption et la dégradation, et pour deux herbicides fréquemment retrouvés dans les masses d’eau : le 
glyphosate et le S-métolachlore. 
Des mesures d’adsorption en laboratoire sur 9 types de cultures intermédiaires ont permis d’établir 
que le niveau d’adsorption des herbicides étudiés augmente avec le niveau de décomposition des mulchs, 
avec une variabilité liée à l’espèce de culture intermédiaire considérée et aux propriétés physico-
chimiques de l’herbicide. Un modèle de prédiction du niveau d’adsorption en fonction de niveau de 
minéralisation des mulchs est proposé. 
Le suivi de la dégradation des herbicides radiomarqués dans des microcosmes en conditions 
contrôlées a permis de comparer leur devenir dans le sol à celui dans un sol couvert de résidus de 
cultures intermédiaires (ou mulch). Les résultats montrent que les voies de dissipation des herbicides 
sont différentes dans le sol nu comparé au sol couvert de mulch, avec notamment une plus forte 
immobilisation des herbicides dans les végétaux (formation de résidus fortement liés), et une variabilité 
liée au type de culture intermédiaire étudié. En outre, l’étude de l’effet du degré de décomposition des 
cultures intermédiaires au moment de l’application (étudié seulement pour le S-métolachlore) montre 
une relation entre la proportion d’herbicide interceptée par le mulch et la demi-vie de l’herbicide. 
Les résultats des trois études présentées dans cette thèse sont discutés au regard de leurs implications 
pour l’évaluation environnementale des systèmes de cultures. La prise en compte des résidus de cultures 
à la surface du sol dans les modèles de transfert des pesticides apparaît comme un défi à relever pour 
mieux décrire les situations observées au champ, et donc mieux évaluer des systèmes de cultures qui sont 
en plein essor dans les agrosystèmes de zones tempérées. Ces évaluations servent, elles à identifier les 
pratiques agricoles permettant de limiter le risque de pollution des masses d’eau. 
Mots clés : herbicide, devenir des pesticides, culture intermédiaire, couvert végétal, évaluation 
environnementale 
 
 
Abstract: 
Cover crops have been mainly used to limit soil erosion and water bodies contamination, particularly by 
nitrates. Their introduction in cropping systems leads to physical, chemical, and biological changes in the 
soil environment that are likely to influence the fate of pesticides in the soil after application. This thesis 
studies the impact of the presence of cover crops on the soil surface on two major processes involved in 
the fate of pesticides - adsorption and degradation, and for two herbicides frequently found in water 
bodies - glyphosate and S-metolachlor.  
Adsorption measurements performed in laboratory on 9 types of cover crop mulches show that the 
adsorption level of the herbicides studied is higher when they are intercepted by decomposed cover crop 
residues compared to fresh ones, to an extend that depends on the cover crop species and the herbicide 
physicochemical properties. A predictive model of the sorption level increase as a function of the cover 
crop residues mineralization is proposed.  
Monitoring the degradation of radiolabeled herbicides in microcosms under controlled conditions 
made it possible to compare herbicide fate in soil with that in soil covered with cover crop residues (or 
mulch). The results show that the herbicide dissipation pathways are different in bare soil compared to 
mulch-covered soil. A higher immobilization of herbicides in mulches (formation of strongly bound 
residues), and a variability related to the type of cover crop studied were observed. In addition, the study 
of the effect of the decomposition degree of cover crops mulches at the time of herbicide application 
(studied only for S-metolachlor) shows a relationship between the proportion of herbicide intercepted by 
mulch and the herbicide half-life. 
The results of the three studies presented in this thesis are discussed with respect to their implications 
for the environmental assessment of cropping systems. The consideration of soil surface crop residues in 
soil pesticide transfer models is identified as a challenge to better describe field situations, and thus to 
better evaluate cropping systems that are in full boom in temperate zone agrosystems. These 
assessments enable to identify agricultural practices that limit the risk of pollution of water bodies. 
Key words: herbicide, pesticide fate, cover crops, catch crops, environmental impact assessment 
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AVANT-PROPOS 
Pesticides ou « produits phytos » ? 
Le Centre national des ressources textuelles et lexicales (CNRTL) définit un pesticide 
comme étant un « produit utilisé contre les parasites animaux et végétaux des 
cultures ». Son histoire et son étymologie sont les suivantes : 
« 1959 substantif (Duval). Mot anglais (milieu du xxes.) composé de pest- ‘insecte 
ou plante nuisible, parasite’, lui-même emprunté au français peste au xvies., et 
de -cide, du latin caedere ‘frapper, abattre, tuer’. Ce mot en français est mal formé, 
puisque peste ne signifie pas « parasite » (Rey-Gagnon Anglic. 1980) » 
Dans ce manuscrit, le terme « pesticide » est choisi pour sa généricité et sa 
praticité. Il est préféré aux termes : 
- « Produits phytopharmaceutiques » ou « préparations phytopharmaceutiques » 
actuellement utilisés par l’Agence nationale de sécurité sanitaire de l’alimentation, 
de l’environnement et du travail (Anses) et plus largement par l’administration 
française dans les lois, décrets et arrêtés relatifs à la protection des cultures ; 
-  « Produit de protection des plantes (PPP) » utilisé par les fabricants de pesticides ; 
- « Produit phytosanitaire » ou « produit phyto » utilisé par les agriculteurs ou 
utilisateurs professionnels ; 
- « Substance active composant un produit phytopharmaceutique » ; 
- « Molécule exogène ». 
Dans le cadre de ce travail, le terme « pesticide » est à comprendre comme 
« molécule exogène au milieu que constitue le sol, issue de l’activité 
agricole et ayant un effet biocide ». Au laboratoire, les molécules utilisées sont 
des substances actives pures. Le terme « pesticide » est jugé (i) plus précis que le 
terme « molécule exogène », (ii) moins juste que « substance active composant un 
produit phytosanitaire » et (iii) moins faux que le terme « produit 
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phytopharmaceutique » qui désigne un mélange de substance(s) active(s) et de co-
formulant(s). 
Lorsque cela est nécessaire et/ou possible, le terme « pesticide » est délaissé au 
profit (i) d’une catégorie de pesticide (insecticide, fongicide, herbicide, molluscicide, 
acaricide, etc.) ou (ii) d’une molécule spécifique. 
Cultures intermédiaires, CIPAN, couverts végétaux ou CIMS ? 
Le titre de cette thèse mentionne des « cultures intermédiaires » (CI). Ce terme 
fait référence à la position temporelle de ces cultures semées dans une succession de 
cultures de vente ou de rente sur une même parcelle, pendant l’interculture, période 
intermédiaire à deux cultures de rente (ou de vente). La biomasse produite par la CI 
n’est pas récoltée (ni en fourrage, ni en biomasse à vocation énergétique) et elle est 
entièrement restituée au sol (Justes et al., 2012). 
Dans le manuscrit, les cultures intermédiaires peuvent aussi être dénommées par 
le sigle « CIPAN » (culture intermédiaire piège à nitrate), qui précise des principaux 
services écosystémiques pour lesquels elles sont implantées : à savoir, absorber les 
reliquats d’azote minéral présents dans le sol avant qu’ils ne soient lixiviés. Son 
équivalent anglais, catch crop fait aussi référence à la fonction de « piège » (à 
nitrate) que remplissent les CI. Ainsi, Catch crop s’oppose à cash crop (culture de 
rente ou de vente), et inclut la notion selon laquelle une culture intermédiaire n’est 
pas récoltée ou exportée de la parcelle sur laquelle elle est mise en place (service 
écosystémique non marchand). 
Le terme « couverts végétaux », plus large et populaire, est aussi largement 
utilisé dans ce manuscrit. Il évoque la fonction de couverture du sol des cultures 
intermédiaires. C’est à cette dernière que ce travail, qui porte sur le devenir des 
pesticides dans des résidus de cultures intermédiaires couvrant le sol en situation de 
non-labour, fait le plus référence. En anglais, l’expression équivalente et très 
majoritairement utilisée dans la littérature anglaise est cover crops. 
Les cultures intermédiaires peuvent aussi être dénommées, en français, par 
l’acronyme « CIMS » (cultures intermédiaires multi-services). Cette notion a été 
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récemment proposée par Justes et Richard (2017) afin d’illustrer les fonctions 
écosystémiques simultanées de ces cultures intermédiaires, et notamment le fait 
qu’elles peuvent rendre différents services écosystémiques non marchands qui 
peuvent améliorer la fertilité du sol dans son ensemble1. Toutefois, cette forme 
n’apparaît pas dans les premiers chapitres de ce manuscrit car les travaux ont été 
publiées avant la proposition explicite de ce terme. Par contre, nous l’utiliserons dans 
la dernière partie de ce document de thèse. 
Contexte du projet de recherche 
Les résultats présentés dans ce manuscrit correspondent à des travaux de recherche 
débutés en 2011, dans le cadre du projet CIREPPE (Cultures Intermédiaires pour 
Réduire les Pertes de Pesticides). Ce projet, financé par la (ex) Région Midi-Pyrénées, 
avait pour objectif de mieux comprendre le devenir des herbicides dans les cultures 
intermédiaires. Il a été réalisé dans différentes structures : l’Ecole d’Ingénieurs de 
Purpan (Toulouse) ; l’UMR AGIR (AGroécologies, Innovation et teRritoires, Inra-
INPT, équipe VASCO) sur le Centre Inra de Toulouse-Auzeville, et l’UMR ECOSYS 
(Écologie fonctionnelle et écotoxicologie des agroécosystèmes, Inra-AgroParisTech, 
pôle « sciences du sol ») sur le Centre Inra de Versailles-Grignon. 
Les résultats présentés dans ce manuscrit correspondent plus spécifiquement à 
un travail mené en conditions contrôlées avec des herbicides radiomarqués, dont le 
devenir après application a été étudié via 3 expérimentations in vitro, afin d’avoir 
une connaissance fine des processus à l’œuvre dans l’interaction entre les herbicides 
et la matière organique en décomposition. Ce travail de laboratoire a été réalisé au 
sein de l’UMR ECOSYS, en collaboration avec Pierre Benoit et Valérie Bergheaud, et 
avec le concours de Valérie Dumény, Véronique Étievant, Yolaine Goubard et 
Cornélia Rumpel. Il a directement bénéficié des apports méthodologiques développés 
dans le cadre des thèses de Lionel Alletto (2007) et de Sohaib Aslam (2013). J’ai pour 
ma part co-conçu les dispositifs expérimentaux, acquis une partie des données, 
analysé les données, produit les résultats, et rédigé les articles présentés dans ce 
                                                          
1 Cette notion de CIMS prend également en compte des services de « dépollution de l’eau de drainage » 
ou de limitation de dis-services due à l’usage d’intrants de synthèse, comme pour la notion de CIPAN 
avec les ions nitrate et qui pourrait être étendue à la limitation des transferts de pesticides ou leur plus 
grande dégradation, qui est l’objet de ce travail de thèse 
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manuscrit. Auriane Maylin (M1) et Anne-Laure Le Gac (M1) d’une part, et Cécile 
Nobile (M2) d’autre part, ont respectivement contribué à l’acquisition et à l’analyse 
des données présentées dans les chapitres 2 et 4. 
Dans le cadre du projet CIREPPE, j’ai par ailleurs développé deux autres axes de 
travail (non présentés dans ce manuscrit de thèse): 
(i) Un travail au champ, avec la mise en place d’un essai dédié à l’étude de 
l’introduction des cultures intermédiaires dans une monoculture de maïs grain 
conduite sans labour. Une parcelle expérimentale d’un demi-hectare y a été dédiée au 
sein de la Station Expérimentale de l’Ecole d’Ingénieurs de Purpan, basée 
sur la ferme de Lamothe à Seysses (31). Dans le cadre de ma thèse, j’ai co-conçu 
l’essai, acquis les données tant du suivi agronomique et hydrodynamique que du suivi 
des pesticides sur les parcelles de l’essai pendant les campagnes de 2012 et 2013. J’ai 
en outre participé à l’encadrement de Rosane Magnée (M2), Quentin Bogerman (M2) 
et Pierre Marchon (M1), chacun ayant travaillé sur un volet de l’essai. Ce travail a été 
réalisé avec le concours de l’équipe de la station expérimentale : Simon Giuliano, Gaël 
Rametti et François Perdrieux, ainsi qu’avec celui de Denis Sicard lors de l’année de 
lancement de l’essai (2012). 
(ii) Un travail de modélisation ayant pour but de simuler le transfert de l’eau et 
des pesticides dans des cultures intermédiaires en décomposition puis dans le sol, 
intégrant des paramètres issus des données acquises en laboratoire et au champ dans 
le cadre du projet CIREPPE. Ce travail, seulement amorcé, a mobilisé Éric Justes et 
Lionel Alletto, et a bénéficié de la collaboration de Patricia Garnier, chargée de 
recherche au sein de l’UMR ECOSYS. Il s’est appuyé sur 4 modèles : Hydrus 2D, 
Stics, COP-Soil et PASTIS. 
Ce travail de modélisation, incomplet à ce jour, nécessite d’être poursuivi. Des 
perspectives de publication comparant le comportement des pesticides étudié in vitro 
à celui qui observé en conditions réelles au champ. Ce travail complémentaire sera 
utile pour comprendre le transfert des pesticides et pour expliquer la présence de 
certaines molécules, comme le glyphosate, très largement retrouvé dans les eaux 
souterraines françaises. 
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1.1 Problématique 
Mises en place pour limiter l’érosion (Malik et al., 2000) et la lixiviation des ions 
nitrate (Hargrove, 1991), les cultures intermédiaires ou « cover crops » sont 
implantées chaque année entre la récolte d’une culture et le semis d’une culture 
suivante, c’est-à-dire en période automnale et parfois aussi hivernale dans les 
agrosystèmes tempérés. Bien implantées, elles assurent d’autres fonctions parmi 
lesquelles l’amélioration de la structure et de la fertilité du sol (Justes, 2017; Justes et 
al., 2012, 2013), et pour certaines espèces, la réduction de la pression des adventices, 
parasites ou pathogènes des cultures qu’elles précèdent ou suivent (Motisi et al., 
2009). 
En France, leur introduction dans les systèmes de culture est réglementée. Elle est 
obligatoire dans des zones dites « vulnérables » délimitées dans le cadre de 
l’application de la Directive 91/676/CEE concernant la protection des eaux contre la 
pollution par les nitrates à partir des sources agricoles 2. Les cultures intermédiaires 
sont aussi plébiscitées, partout dans le monde, par les agriculteurs qui pratiquent 
l’agriculture dite « de conservation des sols » ou « conservation agriculture » en 
anglais. Elles constituent, aux côtés de la minimisation des perturbations mécaniques 
du sol, et de la diversification des rotations ou associations de cultures, un des trois 
piliers de ce type d’agriculture (FAO, 2015). Introduction de cultures intermédiaires 
et diminution du travail du sol sont donc deux pratiques techniquement liées et 
souvent étudiées de manière concomitante. Toutefois cette agriculture « de 
conservation » repose quasi systématiquement sur l’usage de glyphosate pour la 
gestion des adventices et la destruction des cultures intermédiaires (ou couverts 
végétaux implantés en interculture). 
En France, la dernière enquête sur les pratiques culturales menée par le Service 
de la Statistique et de la Prospective du Ministère en charge de l’Agriculture (Agreste) 
renseigne sur la nature et sur les conditions de mise en place des cultures 
intermédiaires par les agriculteurs. Les espèces les plus couramment semées en 
2010-2011 étaient des crucifères (60%, majoritairement de la moutarde), des 
                                                          
2 Communément appelée Directive nitrates. 
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graminées (24%, majoritairement de l’avoine) et des mélanges (9%). Elles étaient 
implantées sur 29% des surfaces destinées à des cultures de printemps 3 (Agreste, 
2014a). Afin de laisser place à la culture de rente suivante, les cultures intermédiaires 
sont généralement « détruites » mécaniquement par le passage d’un outil de travail 
du sol (78% des cas à échelle nationale). Dans le cas d’itinéraires techniques sans 
labour4, leur destruction fait suite soit à un épisode de gel, soit à l’application d’un 
herbicide, et notamment le glyphosate (Justes et al., 2012). 
La mise en place de cultures intermédiaires et l’arrêt du labour sur une même 
parcelle impliquent des adaptations techniques du mode de préparation du sol, 
d’implantation des cultures et de la gestion des adventices. Pour ce dernier aspect, les 
adaptations se traduiraient par une augmentation de la consommation d’herbicides 5. 
Celle-ci est liée (i) au fait que la fonction de gestion des adventices du labour, i.e. 
enfouir les graines du stock de semences à une profondeur défavorable à leur 
germination, n’est plus assurée et (ii) au recours à des herbicides totaux pour détruire 
les couverts végétaux avant la mise en place de la culture suivante 6. Ainsi, en dépit 
d’impacts environnementaux positifs (ou services écosystémiques) liés à 
l’introduction des cultures intermédiaires et à l’arrêt du labour, ce recours accru aux 
herbicides pourrait avoir un impact négatif sur la qualité de la ressource en eau 
(notion de dis-service). 
Les évaluations environnementales des systèmes de cultures avec ou sans labour 
portant sur le transfert des pesticides dans le sol ont mis en évidence que le mode de 
gestion de la période d’interculture (type de travail du sol, présence ou absence de 
couvert végétal) a une incidence sur le volume d’eau drainée migrant en profondeur 
dans le sol (Alletto, 2007). En l’occurrence, la présence de cultures intermédiaires 
pendant cette période d’interculture pourrait diminuer ce volume d’eau drainée. Dans 
                                                          
3 Les surfaces implantées en betteraves, pommes de terres et pois de printemps sont les plus 
concernées : 77%, 63% et 45% surfaces sont précédées d’une culture intermédiaire, respectivement. 
Cette proportion est de 20% avant une culture de maïs (Agreste, 2014a). 
4 La simplification du travail du sol concerne une partie grandissante des surfaces depuis les années 
1990 (Goulet, 2013), et était à l’œuvre sur 31% de la surface agricole utile du territoire en 2011. En Ile-
de-France, Bourgogne, Champagne-Ardenne et en Occitanie, l’orientation des techniques vers un 
travail du sol simplifié est plus fréquente et concerne 40 à 60%  des surfaces cultivées en grandes 
cultures (Agreste, 2014b) 
5 La révision prochaine des statistiques nationales permettra d’éclairer ce point. 
6 Cette pratique concernait 9% des surfaces sur lesquelles des cultures intermédiaires étaient installées 
en 2011 (Agreste, 2014c). 
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les cas où cette eau est chargée en pesticides, elle limiterait donc le risque de leur 
transfert en profondeur et vers les masses d’eau et favoriserait leur dégradation dans 
le sol du fait d’une moindre vitesse de transfert dans le profil de sol. 
Si les processus qui déterminent le devenir des pesticides sont bien connus quand 
ceux-ci sont interceptés par un sol  « nu », les connaissances de leurs variations en 
présence de résidus de cultures intermédiaires à la surface du sols sont limitées. Ceci 
concerne autant les processus de rétention, de dégradation -accrue ou non 
(Bottomley et al. 1999; Gaston 2001; Zablotowicz et al. 1998), que de transfert des 
pesticides dans le sol couvert par une culture intermédiaire (Potter et al., 2007; White 
et al., 2009). Les évaluations environnementales de l’introduction de cultures 
intermédiaires se sont en effet majoritairement focalisées sur leur impact sur le cycle 
de l’azote, leur capacité à absorber du nitrate et à limiter ainsi sa lixiviation (CIPAN). 
En (ex-)Midi-Pyrénées, les systèmes agricoles peuvent être décrits, de manière 
simplifiée, suivant le type de relief sur lesquels ils sont installés et l’accès ou non à 
l’irrigation. Blé dur, tournesol, sorgho sont cultivés sur les zones non irriguées et sur 
des sols superficiels de coteaux, alors que la monoculture de maïs s’étend sur la 
plaine irriguée. La pollution des eaux du bassin versant Adour-Garonne par des 
pesticides est généralisée. En 2015, le S-métolachlore, herbicide anti-dicotylédones, 
et le glyphosate, herbicide total notamment appliqué pour la destruction des cultures 
intermédiaires ou pour la préparation d’une parcelle avant mise en culture, 
figuraient, aux côtés de certains de leurs composés de dégradation, sur le podium des 
molécules les plus souvent quantifiées dans les eaux de surfaces ou eaux souterraines 
(Agence de l’eau Adour-Garonne). C’est ce qui a motivé le choix de ces deux 
pesticides pour l’étude réalisée (voir paragraphe 1.3.4.). 
Ces deux herbicides -S-métolachlore et glyphosate- sont appliqués pour la gestion 
des adventices notamment en maïs grain, culture à laquelle nous nous intéressons 
dans ce travail. La conduite actuelle de cette culture en région Occitanie repose le 
plus souvent sur un travail profond du sol 7, et sur le choix de variétés tardives 
permettant de maximiser le rendement. L’introduction de cultures intermédiaires en 
monoculture de maïs grain est, à ce jour, encore confidentielle car elle se heurte (i) à 
l’organisation du travail et au climat (récolte tardive –octobre- de la culture 
                                                          
7 A l’échelle nationale, le non-labour concerne 18 % des surfaces implantées en maïs grain (Agreste, 
2014b). 
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précédente ne permettant pas de semer suffisamment tôt les cultures intermédiaires 
pour obtenir des biomasses importantes avant leur destruction, tensions sur le choix 
des opérations culturales à prioriser pour peu de jours disponibles à l’automne) ; (ii) 
aux coûts de cette pratique pour laquelle les retours sur investissement demeurent 
mal perçus à court terme par les agriculteurs ; (iii) à des contraintes liées aux 
caractéristiques des sols telles que par exemple des situations à fort taux d’argile 
orientant vers la pratique d’un labour automnal pour favoriser la structuration de 
l’horizon travaillé sous l’action des alternances gel/dégel et 
humectation/dessiccation. Ces contraintes ne pourraient être levées que par une 
modification profonde des pratiques, impliquant en premier lieu l’arrêt du labour 
systématique d’automne. En zones dites vulnérables en Midi-Pyrénées, la couverture 
obligatoire du sol pendant l’interculture est souvent contournée –à titre dérogatoire8- 
par les cannes de maïs broyées et enfouies superficiellement par un travail du sol 
(« mulching »). 
C’est dans ce contexte que l’étude de l’effet de l’introduction des cultures 
intermédiaires sur le devenir des pesticides dans le sol a été réalisée. Elle est motivée 
par la question suivante : les cultures intermédiaires seraient-elles un moyen pour 
réduire les fuites des pesticides vers les eaux souterraines et superficielles ? 
Ce travail de recherche est une contribution à l’évaluation environnementale de 
l’introduction des cultures intermédiaires en systèmes de grandes cultures, et 
éventuellement à la caractérisation d’un service de « dépollution » ou de « restitution 
d’une eau non polluée » de l’eau de drainage vis-à-vis des pesticides (qui compléterait 
la notion de CIMS). Il a pour objectif d’apporter des éléments de 
compréhension des risques environnementaux liés à l’application de 
pesticides sur des sols couverts par des résidus de couverts végétaux, 
dans le contexte d’une monoculture de maïs conduite sans labour et avec 
introduction de cultures intermédiaires en interculture. Les questions 
spécifiques sont détaillées à la fin de ce chapitre. 
Les enjeux scientifiques sont détaillés dans le premier chapitre de ce manuscrit 
                                                          
8 Les dérogations à l’implantation de cultures intermédiaires sont « généralisées » dans plusieurs 
secteurs de l’ex-région Midi-Pyrénées, majoritairement du fait du caractère argileux des sols, mais 
aussi en lien avec une priorité mise sur des pratiques difficilement compatibles telles que les faux 
semis ou l’agriculture biologique (Justes et al., 2012). 
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par une présentation de la bibliographie portant sur les modifications du milieu liées 
à la présence de cultures intermédiaires et sur leurs conséquences sur les processus 
impliqués dans le devenir des pesticides dans l’environnement. La revue de la 
bibliographie conduit à la présentation des objectifs spécifiques de ce travail de 
recherche et de la démarche qui a été choisie. Le manuscrit s’organise ensuite en trois 
chapitres présentés sous forme d’articles scientifiques publiés. Ils portent sur le 
niveau d’adsorption de pesticides sur des résidus de cultures intermédiaires (chapitre 
2), puis sur la caractérisation des propriétés d’adsorption et de dégradation des deux 
herbicides étudiés (glyphosate et S-métolachlore) au contact de sol ou de résidus de 
cultures intermédiaires (chapitres 3 et 4).   Le dernier chapitre présente une synthèse 
des résultats permettant de dégager des conclusions et in fine  de proposer une mise 
en perspective de ceux-ci. 
1.2 Revue de la littérature 
1.2.1 Devenir des pesticides dans l’environnement 
Les pesticides utilisés dans le cadre de la production agricole sont apportés par 
épandage dans le cas des granulés (ex : molluscicide), sous forme de pellicule 
enrobant les semences (ex : insecticide, fongicide), ou par pulvérisation pour les 
formes liquides 9 (tous types). En France, les pulvérisations se font dans le cadre 
réglementaire de l’arrêté du 4 mai 2017 10. Celui-ci définit les conditions de vitesse de 
vent, de distances au cours d’eau en fonction du type d’équipement, etc. dans 
lesquelles les pulvérisations doivent avoir lieu. Les paramètres de la pulvérisation 
(volume par hectare, vitesse d’avancement, ajout d’adjuvant) sont choisis selon les 
caractéristiques du produit (systémique ou de contact) et selon la cible à atteindre 
(ravageur, adventice, feuillage de la culture, sol). Ils permettent d’optimiser 
l’application et l’efficacité des pesticides. Cependant, lors d’une pulvérisation, tout 
l’environnement de la cible est exposé au pesticide appliqué. Lorsque la cible est la 
plante à protéger, elle intercepte entre 10% et 90% du produit appliqué suivant son 
                                                          
9 Ces dernières sont formulées « prêtes à l’emploi » ou sont obtenues après dilution des matières 
actives, qui sont initialement sous forme de liquide, de poudre soluble ou mouillable, de concentré 
émulsifiable, de suspension concentrée, de suspension de capsule ou de granulés dispersibles, etc. 
10 Arrêté du 4 mai 2017 relatif à la mise sur le marché et à l'utilisation des produits visés à l'article L. 
253-1 du code rural et de la pêche maritime. 
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stade de développement et suivant son architecture (Linders et al., 2000). Le reste 
atteint le sol, et peut être entrainé vers les eaux de surface par ruissellement ou 
transféré dans le profil de sol et ensuite lixivié vers les eaux souterraines, ou se 
volatilise dans l’air. 
On s’intéressera ici à ce qu’il advient d’un pesticide au sein de l’environnement 
(hors cible), en particulier à la surface du sol et dans le sol. Le terme générique de 
« molécule » utilisé ci-après se réfère à la substance active composant le pesticide (ou 
à ses composés de dégradation). Il est à comprendre comme « molécule exogène au 
milieu sol », quel que soit son niveau de dégradation par rapport à la molécule mère. 
1.2.1.a Description des processus influençant le devenir des pesticides après 
application  
Une fois interceptée (par le sol ou par un végétal), la molécule peut soit se volatiliser, 
c’est-à-dire passer sous forme gazeuse, soit être « lessivée »11, soit être retenue : il 
s’agit alors de sorption. La sorption, aussi appelée « rétention » ou adsorption, est 
phénomène d’interface qui correspond à une accumulation de molécules dans une 
phase liquide à l’interface d’un solide. Au niveau moléculaire, elle peut être due à la 
formation d’interactions fortes de type liaison hydrogène comme à celle 
d’interactions faibles de types liaison dites de Van der Waals. La sorption se quantifie 
au laboratoire par une constante d’adsorption Kd. Ce phénomène est réversible : les 
molécules peuvent être désorbées (désorption). Ce processus présente de 
l’hystérèse, c’est-à-dire que les états de l’interaction entre la molécule et la phase 
solide sur laquelle elle s’adsorbe ne sont pas nécessairement les mêmes pendant 
l’adsorption en comparaison avec la désorption. 
La rétention d’une molécule au voisinage de particules solides de la solution du 
sol est généralement en compétition avec le processus de dégradation (Jensen et 
al., 2004; Wu et al., 2011) : il est communément admis qu’une molécule adsorbée ne 
peut être – ou est difficilement – dégradée (par voie biologique)12. La dégradation est 
majoritairement biotique (microorganismes, macrofaune) mais elle peut être 
                                                          
11 wash-off en anglais (parfois traduit, par abus de langage, « lessivage » en français) : l’eau (rosée, 
pluie, irrigation), arrivant en excès sur une feuille qui a intercepté des molécules, emporte ces 
molécules de la feuille au sol. 
12 Ce n’est pas vrai pour le glyphosate par exemple, qui est accessible pour les micro-organismes même 
sous sa forme adsorbée (Schnurer et al., 2006). 
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abiotique (photo- ou chimio- dégradation). Les métabolites issus de la dégradation 
peuvent à leur tour se volatiliser, être retenus (sorption), migrer vers les horizons 
plus profonds, etc. 
Une fois que la molécule est disponible, qu’elle soit molécule mère 
(composant le pesticide) ou composé de dégradation, elle peut être soumise à trois 
types de processus : (i) la volatilisation, (ii) la lixiviation et (iii) le ruissellement. La 
volatilisation des pesticides correspond à leur dissipation dans l’atmosphère, qui 
survient généralement immédiatement après l’épandage sous forme gazeuse. De 
façon simplifiée, la lixiviation correspond à l’infiltration verticale des molécules 
solubles dans le sol. Le ruissellement, lui, correspond à un transfert horizontal à 
subhorizontal de molécules en solution consécutif à un refus d’infiltration lors de 
précipitations d’intensité supérieure à la capacité d’infiltration du milieu 
(ruissellement hortonien) ou survenant après une saturation du milieu. Ce 
ruissellement peut être à l’origine d’une érosion des sols et à un transport de 
molécules adsorbées sur les particules solides érodées. 
 
Figure 1.1 Schéma des interactions entre les processus influençant le devenir d’une 
molécule dans le sol, adapté de Barriuso et al. (1996). 
1.2 REVUE DE LA LITTÉRATURE 
 
9 
Parmi les différents compartiments par lesquels peuvent transiter les molécules, 
certains sont « une impasse » : ils constituent les voies de dissipation des 
molécules. La molécule est dite dissipée quand elle est (i) complètement dégradée 
(donc minéralisée sous forme de CO2), ou (ii) très fortement retenue (elle n’a alors 
plus d’activité biocide). Ce dernier cas de figure, intitulé « immobilisation » sur la 
figure 1.1, constitue une fraction de résidus dits non-extractibles13. En sciences 
environnementales, il est commun de considérer que la molécule est immobilisée, 
c’est-à-dire fortement liée à la matrice du sol (sur la fraction organique ou minérale, 
notamment sur les argiles), mais avec une incertitude sur la stabilité temporelle de 
cette immobilisation (Barriuso et al., 2008). 
1.2.1.b Paramètres influençant les processus de devenir des pesticides dans le sol 
Les processus du devenir des molécules dans le sol varient en fonction (i) de 
paramètres climatiques (température, précipitations), (ii) physico-chimiques (pH), 
(iii) hydriques (évaporation, teneur en eau du sol), et (iv) biologiques (activité des 
microorganismes et de la macrofaune) du sol. Ils dépendent aussi des propriétés 
intrinsèques à la molécule considérée (ionisation, solubilité dans l’eau, constante 
d’adsorption, pression de vapeur), ceci en interaction avec les paramètres physiques, 
chimiques et biologiques indiqués précédemment. 
1.2.2 Des cultures intermédiaires pour limiter le transfert des pesticides vers 
les eaux souterraines et de surface ? 
Pour limiter la pollution des eaux de surface et des eaux souterraines, la réduction 
des usages de pesticides, au double moyen d’un raisonnement du contrôle de la 
pression parasitaire et d’une amélioration des techniques d’application, est le premier 
levier permettant de limiter les externalités négatives liées à leur utilisation. Une 
autre voie, celle du génie (ou de l’ingénierie) écologique, consiste à chercher des 
solutions techniques qui favorisent la limitation des fuites de pesticides vers les 
masses d’eau. Il peut s’agir, à l’échelle d’une parcelle, de pratiques culturales ou 
d’aménagements agricoles, comme les bandes enherbées14 par exemple. Les objectifs 
liés à l’installation de ces dernières sont notamment le ralentissement du 
                                                          
13 L’extractabilité dont il est question est celle mesurée en laboratoire. Les résidus dits « non 
extractibles », sont ceux qui, sous l’action de solvants, ne se séparent pas de la matrice au voisinage de 
laquelle ils sont retenus. Ils ne participent plus à l’efficacité du produit. 
14 « Vegetative filter strips » ou « buffer strips » en anglais. 
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ruissellement et l’épuration biologique via l’activité des micro-organismes au sein de 
la bande enherbée. 
On s’intéresse ici aux cultures intermédiaires (CI) comme moyen d’atténuation 
des pollutions de l’eau à l’échelle de la parcelle agricole cultivée. 
1.2.2.a Pratiques culturales associées aux cultures intermédiaires en France 
Implantation— Les cultures intermédiaires sont implantées entre juillet et fin octobre 
(Figure 1.2), selon si elles succèdent à une culture récoltée en début d’été (blé, orge, 
colza) ou à l’automne (maïs, tournesol, sorgho). En se développant, elles assimilent 
les anions nitrate et autres anions et cations présents dans la couche superficielle du 
sol. Si cette assimilation intervient avant les épisodes de drainage hivernaux, les 
cultures intermédiaires limitent la pollution des eaux souterraines due aux ions 
nitrate (pollution nitrique). 
 
Figure 1.2 Période de semis et de destruction des cultures intermédiaires en France 
(Agreste, 2014a) 
Mode de destruction— Le mode de destruction des cultures intermédiaires le plus 
répandu en France est la destruction mécanique (qui inclut le labour, la destruction 
par des rouleaux à lames et le broyage ou l’incorporation superficielle avec des 
disques), mise en œuvre sur 80% des surfaces (Agreste, 2014a). La destruction par le 
gel (16% en moyenne, 21% en maïs grain) et la destruction chimique (8%) suivent. 
La destruction chimique des CI (8% des surfaces en 2011) se fait majoritairement 
avec du glyphosate, parfois mélangé à du 2,4D (Justes et al. 2012; Goulet 2008). 
L’expertise collective menée par l’Inra (Justes et al., 2012) relève tout de même que la 
« fréquence d’utilisation du glyphosate est peu documenté[e] ». Dans leur étude, ces 
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auteurs s’appuient sur une source Suisse qui indique que le nombre d’applications de 
glyphosate par parcelle a au moins triplé entre 1992 et 2004 en Suisse (de moins de 
0.05 à 0.15 applications de la dose homologuée), en relation avec la simplification des 
travaux du sol et l’introduction systématique de CI, liés aux choix du gouvernement 
Suisse de promouvoir l’agriculture de « conservation des sols ». Des études sur 
l’utilisation du glyphosate dans les cultures non génétiquement modifiées en 
Allemagne montrent que la catégorie des agriculteurs qui utilisent des proportions 
élevées de glyphosate (sur au minimum 20% de la surface de leur exploitation) met 
en œuvre les mêmes pratiques qu’en Suisse : moins de labour et davantage de CI. Les 
exploitations concernées ont en outre une taille supérieure à la moyenne (Wiese et 
al., 2016a, 2016b).  
En France, un arrêté15 impose une durée d’implantation des CI au moins égale à 
deux mois. Ainsi, leur destruction peut intervenir dès novembre (au plus tôt, Figure 
1.2). Les CI ne sont pas récoltées, et leur devenir dépend de leur mode de destruction. 
Si c’est par un labour ou un travail superficiel, elles sont enfouies dans le sol. En 
revanche, si elles sont détruites par le gel, par un broyage, ou par un herbicide, les CI 
couvrent le sol, formant un « mulch végétal » de plantes mortes. Les auteurs de 
l’étude de l’Inra sur la gestion de l’interculture recommandent de privilégier une 
destruction non chimique des CI afin de ne pas induire de pollution des eaux par les 
pesticides, ceci afin de ne pas substituer une pollution nitrique par une pollution avec 
des herbicides, et notamment le glyphosate (Justes et al., 2012). 
1.2.2.b Modifications du milieu liées à l’implantation de cultures intermédiaires 
L’implantation de CI induit des modifications de l’état du sol d’abord pendant la 
période de présence des CI « vivantes », puis après leur destruction, via la couverture 
du sol par leurs résidus en décomposition ou leur mélange dans les premiers horizons 
de sol en cas de destruction par un travail superficiel (avec des disques ou cover-crop, 
par exemple). Afin de savoir par quels types de substrats les pesticides sont 
interceptés lorsqu’ils sont appliqués sur des parcelles ayant précédemment eu une 
implantation de CI, il est nécessaire de comprendre les modifications bio-physiques 
du sol engendrées par la présence de ces CI. 
                                                          
15 Arrêté du 23 octobre 2013 relatif aux programmes d'actions régionaux en vue de la protection des 
eaux contre la pollution par les nitrates d'origine agricole. 
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Effets des cultures intermédiaires sur les propriétés physiques et sur le bilan carbone du 
sol— Les CI protègent le sol en éliminant l’impact direct des précipitations sur la 
structure du sol et l’état de surface, en ralentissant les flux (eau, air) à la surface du 
sol ainsi qu’en augmentant la résistance du sol à l’arrachage, celui-ci étant agrégé par 
le système racinaire des CI. Elles permettent donc de limiter l’érosion du sol par 
ruissellement et par le vent (Alliaume et al., 2014; Laloy et Bielders, 2010; Langdale 
et al., 1967). 
Implantées sur une même parcelle de manière régulière, elles sont à l’origine 
d’effets cumulatifs tels que l’augmentation de la teneur du sol en carbone organique 
(Ding et al., 2006) et celle de son potentiel de minéralisation ultérieur. Elles 
contribueraient à une séquestration moyenne de 300 kg C/ha, avec une large 
variabilité liée à la quantité de biomasse produite et incorporée dans le sol plus qu’à 
l’espèce de CI choisie (Justes et al., 2012) et contribuent in fine à la mitigation de 
l’effet du changement climatique par un bilan de gaz à effet de serre (CO2 et N2O) 
induisant de la séquestration de carbone dans le sol (Tribouillois et al., 2018). La 
répartition du carbone dans le sol dépend du type de travail du sol : en non-labour, la 
teneur en carbone est maximale dans les premiers centimètres de sol où se 
décomposent les parties aériennes de CI, et décroit avec la profondeur du sol (Yang et 
al., 2008). Dans le cas d’un sol labouré, la répartition est plus homogène au sein de 
l’horizon labouré. 
La protection contre l’érosion et l’amélioration du statut organique des sols, liées 
à la mise en place répétée de CI, contribue à l’amélioration de l’état structural et des 
propriétés physiques des horizons du sol explorés par les racines. La présence de 
matière organique en décomposition est une ressource pour les vers de terre, dont les 
déplacements augmentent la macroporosité du sol. Conjuguée (i) à celle créée par le 
développement des racines de CI, et (ii) à celle liée à une augmentation de l’activité 
des microorganismes (du fait de l’augmentation de la teneur du sol en matière 
organique), l’augmentation des macro -et micro- porosités a pour effet une 
augmentation de l’infiltrabilité à la surface du sol (Edwards et al., 1990; Edwards et 
al., 1992), ce qui pourrait accélérer le transfert des pesticides dans le sol. 
La température du sol est modifiée par la présence d’un mulch à sa surface : elle 
est plus faible que lorsque le sol est nu. Le mulch joue en effet à rôle d’écran à 
1.2 REVUE DE LA LITTÉRATURE 
 
13 
l’interception de l’énergie lumineuse par le sol (Dabney et al., 2001). Ces mêmes 
auteurs mentionnent une diminution des températures maximales journalières du 
sol, et, citant les travaux de Sharratt et Flerchinger (1995), ils évoquent un possible 
mais faible effet de la couleur du mulch sur la température du sol et de l’air 
(température plus élevée sous des mulchs foncés de type vesce velue que sous des 
mulchs clairs de type chaumes de blé)16. Les modifications de la température du sol 
peuvent avoir un impact sur l’activité des microorganismes, et donc sur la 
dégradation des polluants qui s’y trouvent. 
Effets des cultures intermédiaires sur les propriétés biologiques du sol : microflore et 
macrofaune— L’occupation du sol par des cultures intermédiaires induit des 
changements de la composante biotique du sol, que ce soit sur les populations de 
champignons, de bactéries, de nématodes, d’insectes, ou de flore spontanée (Justes et 
al., 2012). A titre d’exemple, l’étude de Reeleder et al. (2006), basée sur trois années 
d’échantillonnage de populations au sein d’un essai de longue durée au Canada, 
montre que la présence d’une culture intermédiaire de seigle dans un sol augmente la 
population de champignons du genre Pythium, et celle de certains acariens au 
printemps. 
Les déterminants des variations du niveau de populations de la microflore et de 
la macrofaune sont le type de sol (Reeleder et al., 2006), le mode de travail du sol 
ainsi que la conduite de la culture intermédiaire mise en place (espèce, densité de 
semis). Ainsi, en Californie, au sein d’une rotation tomate/maïs, DuPont et al. (2009) 
ont mis en évidence une quantité accrue de nématodes opportunistes en présence de 
cultures intermédiaires à C/N (carbone/azote) bas (mélange de vesce et de pois) à 
moyen (mélange de vesce + pois + avoine + blé). 
Autre critère, la capacité de la culture intermédiaire à exsuder des composés 
ayant un effet allopathique joue aussi un rôle dans la dynamique des populations de 
microorganismes du sol. C’est par exemple le cas de la moutarde brune, qui permet 
de réduire les populations de rhizoctone brun du sol en production de betteraves en 
France (Motisi et al., 2009). Dans la famille des Brassicacées, pour différents types de 
moutardes, ces effets ont été expliqués par la production, au niveau racinaire, de 
                                                          
16 Leurs résultats, acquis en Alaska via des mesures de température du sol sous des mulchs d’orge 
(Hordeum vulgare L.), montrent une température supérieure de 0,5 °C à 5cm de profondeur dans le 
sol sous des mulchs foncés comparés à sous des mulchs clairs. 
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glucosinolates, molécules qui, par hydrolyse sont transformées en isothiocyanates, 
composés potentiellement biocides et notamment antifongiques (Angus et al., 1994). 
Le même type de mécanisme (exsudation racinaire) a été montré pour l’avoine, 
productrice d’avénacine, composé ayant une activité inhibitrice sur différents 
champignons pathogènes des céréales (Inagaki et al., 2013). 
Les populations de vers de terre sont davantage impactées par le système de 
culture, et notamment par le type de travail du sol, que par la présence d’une culture 
intermédiaire. A partir des résultats de trois années d’observation d’un essai à long-
terme en France, Pelosi et al. (2009) ont montré que les densités et biomasses de vers 
de terre qui vivent ou visitent la surface du sol pour s’y nourrir17 étaient 
respectivement 3.2 à 7.2 et 3.4 à 12.5 fois plus élevées dans le sol de parcelles 
conduites en semis direct avec un mulch vivant que dans celles menées en 
conventionnel ou en agriculture biologique (AB)18. Les vers de terre qui vivent dans le 
sol uniquement (i.e. sans visiter la surface du sol : les endogés) étaient, eux, 
davantage représentés, en biomasse, dans les parcelles menées en conventionnel et 
en AB. 
Les microorganismes sont impliqués dans la biodégradation des pesticides. La 
modification de leur niveau d’activité, de leur quantité, de leur diversité, par la 
présence de cultures intermédiaires a donc un impact potentiel sur le devenir des 
pesticides. 
Effets des cultures intermédiaires sur les propriétés hydriques du sol— La présence d’une 
CI limite l’évaporation de l’eau du sol (Alliaume et al., 2014; Currie et Klocke, 2005), 
et favorise l’infiltration de l’eau dans le sol tout en ralentissant le ruissellement de 
surface. Suivant les espèces et leurs dates de destruction, les CI peuvent assécher plus 
ou moins le profil de sol et notamment les horizons superficiels (Currie et Klocke, 
2005; Unger et Vigil, 1998) ou au contraire maintenir une teneur en eau supérieure à 
celle mesurée dans un sol nu par effet de protection du couvert contre l’évaporation 
du sol (Drury et al., 1999; White et al., 2009). 
A l’échelle d’un cycle cultural, la mise en place de CI en climat tempéré n’induit 
                                                          
17 Les vers de terre anéciques font des allers-retours entre la surface du sol, où ils se nourrissent, et des 
horizons plus profonds du sol, via des galeries verticales. Les vers de terres épigés, eux, vivent et se 
nourrissent à la surface du sol. 
18 La conduite en AB implique davantage de travail du sol (labour et/ou déchaumages notamment). 
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pas de fortes modifications de la réserve en eau du sol au printemps ou au semis de la 
culture suivante, sauf si sa destruction intervient très tardivement, juste avant le 
semis par exemple (Justes et al. 2012; 2013). Par contre, le volume de drainage est 
systématiquement réduit par effet d’évapotranspiration du couvert de la CI, de 30 
mm en moyenne (Justes et al. 2012; Justes et al. 2013; Justes 2017; Meyer et al., sous 
presse, 2019.). Dans le cas où la CI est maintenue jusqu’au semis de la culture au 
printemps (cas de l’agriculture de conservation des sols), la reprise de croissance des 
plantes au printemps entraîne une mobilisation de l’eau et des nutriments du sol, au 
risque d’assécher le profil et d’induire un effet négatif sur l’installation de la culture 
de vente suivante. 
1.2.3 Conséquences de la présence d’un mulch de culture intermédiaire sur le 
devenir des pesticides 
Un mulch présent à la surface du sol peut intercepter de 40 à 70% de la dose 
appliquée (Alletto et al., 2010), selon la proportion de sol qu’il couvre, son type de 
port -dressé ou aplati (Gaston et al., 2003a), son stade de développement et sa 
composition physico-chimique (Linders et al., 2000; Wagger, 1989). Après 
interception, le devenir du pesticide va majoritairement dépendre de la durée entre 
son application et la première pluie (Isensee et Sadeghi, 1994; Reddy, 1994; 
Wauchope et al., 2004), de l’intensité de cette pluie (Aslam et al., 2018; White et al., 
2009), et du type de plante par lequel il est intercepté (Gaston, 2001). 
1.2.3.a Notion de mulch 
Un « mulch » (ou paillis, en français) peut désigner les résidus de récolte d’une 
culture principale, des résidus de CI, un couvert de plantes sous une culture 
principale (« mulch vivant ») ou encore un film plastique. Dans tous les cas, il s’agit 
d’une couche formée par un ou plusieurs éléments disposés à la surface du sol 
(Gonzalez-Sosa et al., 1999). Ils constituent un des trois éléments de définition de 
l’agriculture « de conservation des sols » qui se caractérise par la couverture d’au 
minimum 30% de la surface du sol, la minimisation des perturbations mécaniques du 
sol et la mise en place d’une rotation de cultures. 
Après la récolte, des résidus de cultures couvrent la surface du sol. Leur quantité 
dépend du type de culture avec, par exemple davantage de résidus laissés après un 
maïs qu’après un blé. Leur pouvoir couvrant dépend, en plus du type de culture, des 
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opérations qui ont suivi la récolte : du type de broyage, de la répartition finale des 
résidus broyés sur la parcelle. 
Dans le cas de la mise en place d’une culture intermédiaire pendant l’interculture, 
culture qui est semée et non récoltée (ni en fourrage, ni en biomasse à vocation 
énergétique et où toute la biomasse est restituée au sol), le mulch désigne un mélange 
des résidus de la culture précédente et de la culture intermédiaire après destruction, 
c’est-à-dire morte, en train de mourir, en phase de décomposition ou décomposée. 
1.2.3.b Effets sur l’adsorption 
Après interception du pesticide sur un mulch, si le pesticide n’est pas lessivé (ou lavé) 
par une pluie, et s’il reste sur ou pénètre dans le végétal, son niveau d’adsorption 
varie selon les caractéristiques de la molécule et celles du végétal qui l’intercepte. 
Le niveau de rétention d’une même molécule varie selon la nature de la 
plante (Gaston et Locke, 2000; Gaston et al., 2003b; Reddy et al., 1997; Reddy et al., 
1995; Wagger, 1989; Zablotowicz et al., 1998). Ainsi, dans l’étude menée par Gaston 
et al. (2003b), 5700 litres de pendiméthaline pouvaient être retenus sur un kilo de 
résidus de vesce, contre 2900 L du même herbicide sur des résidus de blés. Reddy et 
al. (1995) ont observé que le chlorimuron-éthyl, autre herbicide, était plus retenu sur 
des résidus de vesce velue (7.5 L/kg) que sur des résidus de seigle (4 L/Kg). Ils ont 
aussi constaté que l’adsorption de la même molécule sur des résidus de CI 
échantillonnés à différentes dates augmentait avec l’état de décomposition des CI.  
D’autres auteurs que Reddy et al. (1995) ont observé des différences du niveau de 
rétention d’un pesticide en fonction de l’état de dégradation de la plante (Aslam et al., 
2013; Dao, 1991; K. Reddy et al., 1997; Reddy et al., 1995; Sigua et al., 1995). Ils ont 
attribué l’augmentation de la rétention sur des résidus plus décomposés, d’une part, à 
une surface spécifique accrue des végétaux les plus décomposés (Dao, 1991; Gaston, 
2001), donnant accès à un plus grand nombre de sites d’adsorption, et d’autre part, à 
l’altération physico-chimique des résidus de végétaux décomposés (Reddy et al., 
1995). Au champ, le niveau de dégradation d’une plante à une date donnée est lié à 
divers facteurs : (i) à sa date de destruction, (ii) aux caractéristiques pédoclimatiques 
du site (type de sol, températures, teneur en eau), et (iii) aux caractéristiques de la 
plante (C/N, teneur en lignine), elle mêmes dépendantes du stade de la plante 
considérée.  
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1.2.3.c Effets sur la dégradation 
La teneur accrue en matière organique des sols (premiers centimètres, surtout en 
non-labour) sur lesquels sont cultivés des CI pendant l’interculture peut avoir, 
comme on l’a vu précédemment, un impact positif sur l’activité microbienne dans le 
sol. La dégradation des pesticides étant souvent microbienne, on peut s’attendre à ce 
qu’elle augmente lorsque des CI sont mises en place sur une parcelle. C’est ce qu’ont 
mesuré Bottomley et al. (1999) dans leurs essais où la minéralisation de l’herbicide 
2,4-D19 s’est avérée plus élevée dans des sols (0-20 cm, limons) cultivés avec une CI 
en interculture (seigle) que dans celle où le sol était laissé nu. De manière similaire, la 
minéralisation du S-métolachlore et de ses composés de dégradation a été accrue 
dans des bandes enherbées de graminées comparé à celle mesurée dans un sol cultivé 
(Krutz et al., 2006). 
A l’inverse, dans leur étude, Zablotowicz et al. (1998) ont montré que la 
dégradation de l’herbicide 2,4-D était plus faible dans des résidus de CI (où la 
quantité d’herbicide minéralisé est inférieure à 30% de la dose appliquée) que dans le 
sol sur lequel les CI avaient été implantées (où la minéralisation atteint 77%). Ces 
résultats ont été observés en dépit d’une activité biologique supérieure dans des 
résidus de CI (vesce velue et seigle), comparé à celle mesurée dans le sol (non 
labouré). Ils ont attribué ces résultats à une biodisponibilité plus faible de cet 
herbicide dans les végétaux, liée à leur adsorption sur ces derniers. L’étude de 
Zablotowicz et al. (1998) portant sur le fluométuron, autre herbicide, illustre la 
spécificité, molécule par molécule, de l’impact de la présence de CI sur la dégradation 
des pesticides. La minéralisation du fluométuron était, elle, équivalente dans les 
résidus de CI et dans le sol. Sa dégradation dans les résidus de CI était par ailleurs 
très dépendante de leur teneur en eau, et favorisée par les teneurs hydriques élevées. 
La partie des pesticides interceptée par des résidus de CI sera d’autant plus bio-
dégradée que le contact entre le sol et les végétaux est important (Coppens et al., 
2007; Garnier et al., 2008). En effet, l’accessibilité des résidus des CI aux 
microorganismes provenant du sol et alors accrue. 
Si les connaissances sur les processus en jeu dans le devenir des pesticides dans 
les sols sont transférables au cas des résidus de végétaux en décomposition, la 
                                                          
19 Acide 2,4-dichlorophénoxyacétique 
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dégradation d’un pesticide peut aussi être influencée par la présence simultanée d’un 
autre pesticide. C’est le cas pour l’atrazine pour lequel il a été montré que sa 
minéralisation augmenterait en présence de glyphosate (Bonfleur et al., 2011),alors 
que celle du glyphosate resterait inchangée en présence d’atrazine. 
1.2.3.d Effets sur le transfert associé à la circulation de l’eau 
Le transfert des pesticides en profondeur via la solution du sol dépend de leurs 
caractéristiques, en particulier de leur solubilité dans l’eau, de leur capacité de 
sorption et de leur formulation. Une solubilité dans l’eau élevée va favoriser la 
migration en profondeur de la molécule via la solution du sol, et à l’inverse une forte 
capacité à s’adsorber limitera sa mobilité. Le transfert des molécules via l’eau dépend 
aussi des caractéristiques du sol (conductivité hydraulique, porosité), du mulch 
(Aslam et al., 2018) et du type de travail du sol (Alletto et al., 2010). 
L’introduction de CI en interculture est considérée comme une mesure atténuant 
le transfert des pesticides par plusieurs auteurs. Ainsi, dans l’étude de White et al. 
(2009), la lixiviation du S-métolachlore (SMOC) et de ses composés de dégradation a 
été diminuée de 41% dans des parcelles labourées où des CI (Crotalaria juncea) sont 
implantées, comparé à des parcelles laissées nues pendant l’interculture. Cette 
diminution a été mise en lien avec une dégradation et une sorption accrues du SMOC, 
et avec une augmentation de l’évapotranspiration de l’eau à la surface du sol lorsque 
des CI y sont installées. Des résultats similaires ont été obtenus pour les herbicides 
isoxaflutole (Alletto et al., 2012a) et atrazine (Potter et al., 2007). 
La présence d’un mulch à la surface du sol augmente l’infiltration de l’eau dans le 
sol, et limite le ruissellement à la surface du sol. Dans leur étude, Sadeghi et Isensee 
(2001) ont observé que les pertes d’atrazine et de métolachlore par ruissellement 
étaient légèrement plus faibles lorsque le sol était couvert par un mulch de vesce 
velue, comparé à un sol en jachère (avec végétation spontanée). 
D’autres auteurs mettent en avant le fait que la teneur en eau du mulch est 
importante à prendre en compte pour évaluer le risque de transfert de pesticides 
depuis le mulch jusqu’au sol (Aslam et al., 2018). A partir de la saturation en eau du 
mulch, les pesticides qui y sont présents sont alors disponibles pour diffuser vers de 
l’eau (pluie, irrigation) qui arriverait sur le mulch. 
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1.2.3.e Effets sur le transfert par volatilisation 
La volatilisation des pesticides dépend de leurs caractéristiques physico-chimiques 
(coefficient d’adsorption, pression de vapeur à saturation, et constante de Henry), des 
conditions climatiques pendant l’application (vent, température, rayonnement), de 
l’état de la surface qui les intercepte (température, rugosité, présence de résidus de 
culture, teneur en eau, teneur en carbone organique, en matières humiques) et des 
pratiques culturales (Bedos et al., 2002; Spencer et al., 1988; Weber et al., 2006a; 
Wolters, 2003). 
De manière générale, les températures (Gish et al., 1995) et les teneurs en eau 
élevées des sols favorisent la volatilisation des pesticides, en maintenant les 
molécules sous une forme disponible dans la solution du sol, et en favorisant leur 
évaporation sous forme de vapeur d’eau. A titre d’exemple, la volatilisation de 
l’insecticide parathion-éthyl à partir du sol, cumulée sur près de 6h, était de 2.4% en 
conditions sèches contre 32.9% en conditions humides dans les travaux de Wolters 
(2003). 
Comme vu précédemment, la présence d’un mulch à la surface du sol modifie 
l’état de la surface qui intercepte les pesticides, avec notamment une modification des 
températures de surface, des teneurs en carbone organique et en eau. Le mulch a par 
ailleurs une surface spécifique et une rugosité supérieures à celle du sol (Alix et al., 
2005; Bertuzzi et al., 2012). Ainsi, Weber et al. (2006b) ont mesuré des taux de 
volatilisation de S-métolachlore plus élevés (10%) ou équivalents à partir d’un sol 
labouré (« conventionnal tillage ») comparé à un sol peu travaillé, et couvert par des 
chaumes de blé. Ces résultats sont attribués la baisse de température sous les 
chaumes de blé. 
D’autres résultats expérimentaux mettent en évidence une volatilisation plus 
forte des pesticides à partir de sols couverts (chaumes de maïs et seigle, blé, ou 
couverts végétaux). Ainsi, Gish et al. (1995) indiquent que ces observations sont 
valables avant une pluie qui « lave » les molécules du mulch et induit leur transfert 
vers le sol (atrazine et alachlore). Vanclooster et al. (2003) expliquent qu’une rapide 
volatilisation se produit depuis des chaumes de blé par une moindre adsorption du 
parathion-éthyl sur ce substrat comparé au sol. Enfin, Bedos et al. (2017) attribuent 
l’augmentation de la volatilisation du S-métolachlore dans leurs expérimentations à 
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une teneur en eau plus élevée du sol sous le mulch. 
1.3 Positionnement du travail de thèse 
1.3.1 Objectifs généraux du travail de thèse 
L’objectif général de cette thèse est d’enrichir la compréhension des processus 
prévalant à l’évaluation environnementale de l’introduction de CI dans les systèmes 
de cultures, déjà conséquente pour ce qui se rapporte à la dynamique de l’azote, par 
un volet « pesticides ». Deux herbicides ont été choisis comme cas d’étude, en raison 
de leur utilisation au sein des itinéraires techniques en grandes cultures d’une part, et 
de leur contribution à la pollution des eaux de surface ou souterraine d’autre part.  
1.3.2 Ancrage géographique du dispositif expérimental 
Le cas d’étude choisi est celui de la monoculture de maïs grain, qui, après la rotation 
blé dur-tournesol, est le second système de grandes cultures le plus représenté en 
Midi-Pyrénées (Draaf Midi-Pyrénées, 2014), où cette thèse a été réalisée. 
L’introduction de cultures intermédiaires dans la monoculture de maïs n’est pas 
une pratique commune dans la région. Elle se heurte en effet à plusieurs contraintes 
parmi lesquelles (i) une date de récolte tardive du maïs, en octobre, ne permettant 
pas un développement suffisant de la CI avant l’hiver et (ii) des sols à fortes teneurs 
en limon et limono-argileux nécessitant un travail du sol automnal pour avoir un lit 
de semences correct au printemps, et (iii) un nombre de jours disponibles restreint 
pour la destruction des CI automnale si l’on veut éviter d’utiliser des herbicides. Selon 
la dernière enquête du Service de la Statistique et de la Prospective (Agreste) du 
Ministère de l’Agriculture sur les pratiques culturales menée en 2010-2011, seules 
8.2% des surfaces labourées et 6% des surfaces non labourées étaient couvertes (par 
des repousses ou des CI) pendant l’interculture 20. Les zones classées vulnérables à la 
pollution par le nitrate représentent, elles, la majorité du territoire de la région ex 
Midi-Pyrénées. 
                                                          
20 Données Agreste 
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1.3.3 Des échantillons provenant d’un essai au champ 
Dans le cadre du projet de recherche dans lequel s’inscrit cette thèse, un travail de 
conception d’un mode de conduite de maïs grain facilitant l’intégration d’une CI a été 
testée. Il en a résulté un itinéraire sans labour et avec semis direct d’une variété de 
maïs demi-précoce qui permet une récolte plus tôt que les variétés tardives 
majoritairement implantées (dans la moitié Sud de la France), permettant ainsi de 
dégager une plage plus longue de conditions favorables à la croissance de la CI au 
début de l’automne21. Dans cet itinéraire, compte-tenu du choix de ne pas réaliser 
d’intervention mécanique au niveau du sol (ou de fortement les limiter), et de 
l’absence de période de gel suffisamment longue, la destruction des CI se fait 
chimiquement, par application d’un herbicide à base de glyphosate (le plus souvent 
associé à du 2,4-D). Ensuite, la gestion des adventices qui lèvent dans le maïs est 
mixte, chimique et mécanique : elle repose d’abord sur l’application d’un herbicide de 
pré-levée à base de S-métolachlore peu après le semis du maïs ; puis sur une 
application d’un herbicide autre que le S-métolachlore sur le rang, combinée à un 
binage de l’inter-rang au stade 6-8 feuilles du maïs (hauteur compatible avec un 
dernier passage du tracteur). Au final avec cette technique de non-labour avec CI en 
interculture, c’est la paire d’herbicides glyphosate et S-métolachlore qui est utilisée 
respectivement pour détruire la CI et désherber le maïs. 
Le choix des espèces et variétés de CI a été réalisé en concertation avec des 
sélectionneurs (RAGT et Jouffray-Drillaud). Les espèces et mélanges retenus ont été : 
(i) la moutarde blanche – (Sinapis alba L.), (ii) la moutarde éthiopienne (Brassica 
carinata L.), (iii) la navette (Brassica rapa L.), (iv) la féverole (Vicia faba L.), (v) un 
mélange bi-spécifique de vesce commune (Vicia sativa L.) et d’avoine (Avena sativa 
L.) et (vi) un autre mélange de ray-grass hybride (Lolium hybridum L.) et de trèfle 
incarnat (Trifolium incarnatum).  Ces CI ont été mises en place sur des parcelles de 
la station expérimentale du Domaine de Lamothe, propriété de l’école d’ingénieurs de 
Purpan. La biomasse de ces CI, et le sol de ces parcelles, sont les éléments 
utilisés pour réaliser les expérimentations en conditions contrôlées (in 
vitro) et dont les résultats sont présentés dans ce manuscrit. 
                                                          
21 Ce travail de conception de système a été fait en lien avec les travaux expérimentaux mis en place sur 
la station expérimentale du Domaine de Lamothe, au sein desquels différentes conduites de 
monocultures de maïs sont comparées (Alletto et al., 2015; Giuliano et al., 2016; Mamy et al., 2017). 
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1.3.4 Etude du devenir de deux herbicides fréquemment retrouvés dans les 
eaux 
L’itinéraire technique envisagé dans le cadre de l’essai mené au champ fait intervenir 
les substances actives de deux herbicides disponibles à la vente sous diverses 
formulations:  le glyphosate et le S-métolachlore. 
 
Figure 1.3 Concentration totale en pesticides dans les cours d’eau sur le territoire 
français en 2013. 
Dans le cadre de systèmes de culture sans labour et avec des CI (correspondant 
aux techniques de l’agriculture de « conservation des sols »), sans matériel spécifique 
pour la destruction, et en dehors des zones climatiques offrant des conditions gélives 
systématiques pendant l’hiver pour les espèces choisies, la destruction des CI repose 
sur l’application d’un herbicide total (en particulier le glyphosate). Cette molécule a 
été choisie comme cas d’étude dans ce travail de thèse car, en se plaçant dans un 
scénario d’augmentation de son utilisation pour la destruction des CI, la question de 
son impact environnemental et sanitaire se pose vis-à-vis de la santé des écosystèmes 
et de la pollution des eaux utilisées pour la consommation humaine. Ce choix se 
justifie également car il existe aussi une problématique concernant la gestion de 
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l’apparition de résistances à cet herbicide chez certains végétaux22, et au titre des 
objectifs communautaires de reconquête et maintien de la qualité de l’eau. 
Dans son dernier rapport 23, le Commissariat général au développement durable 
fait état d’une pollution généralisée des cours d’eau par les pesticides : en 2013, 92% 
des 2950 points de surveillance exploitables de la qualité des cours d’eau du territoire 
révélaient la présence d’une ou plusieurs molécules. Le glyphosate et son composé de 
dégradation majoritaire, l’AMPA, sont en tête de la liste des pesticides les plus 
fréquemment retrouvés dans les cours d’eau : ils sont respectivement détectés dans 
39% (glyphosate) et 56% (AMPA)24 des analyses quantifiées (cf. Fig. 1.4.). L’AMPA est 
par ailleurs le seul des quinze pesticides les plus fréquemment détectés dans les cours 
d’eau de France métropolitaine pour lequel des dépassements du seuil de potabilité 
par molécule (0.1µ/L) ont été régulièrement enregistrés. 
Si le devenir du glyphosate dans le sol est étudié depuis plus de quarante ans, son 
comportement dans des végétaux morts ou les résidus végétaux 25 est moins connu. 
Ainsi, dans le cadre de l’évaluation environnementale de l’introduction des CI dans 
un système de culture, savoir dans quel sens et avec quelle intensité l’adsorption et la 
dégradation du glyphosate sont influencées par le type et la gestion des résidus de CI 
est une première étape indispensable dans le cadre du volet « pesticide » de 
l’évaluation environnementale de la pratique agricole. 
Le S-métolachlore (SMOC) a été choisi comme second cas d’étude dans ce 
travail de thèse car il est lui aussi fréquemment retrouvé dans les eaux. Il est retrouvé 
dans environ 20% des analyses quantifiées faites dans les cours d’eau, sous les deux 
formes racémiques S et R26, ce qui le place en cinquième position dans le classement 
des pesticides qui y sont les plus détectés, sachant que l’atrazine et son métabolite 
                                                          
22 Des résistances sont recensées pour diverses espèces d’adventices (amarantes, ambroisies, ray-grass, 
sorgho d’Alep, vergerette du Canada…) sur le continent Américain, en Asie, Afrique et Océanie, dans 
les pays où des cultures résistantes au glyphosate sont cultivées (Bowles, 2008). 
23 Consultable en ligne : http://www.statistiques.developpement-
durable.gouv.fr/lessentiel/ar/246/211/contamination-globale-cours-deau-pesticides.html 
24 AMPA : l’AMPA peut également provenir de la dégradation des phosphonates contenus dans les 
détergents. Les analyses de routine ne permettent pas de distinguer son origine. 
25 La bibliographie qui relève de la physiologie végétale, s’intéressant à la pénétration foliaire des 
herbicides ou à leur transport dans la plante (vivante) n’a pas été retenue dans ce travail, qui porte 
davantage sur des résidus de végétaux (morts). 
26 La forme racémique R du métolachlore est interdite en France depuis 2003. 
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principal sont en 3eme et 4eme position, bien qu’ils ne soient plus utilisés depuis près 
de deux décennies. Dans les eaux souterraines, la présence du SMOC, ou celle de 
deux de ses composés de dégradation est aussi à l’origine de dépassements de normes 
de qualité de l’eau. Tous pesticides confondus, ces dépasssements concernait 22% des 
2 230 points de mesure de la qualité des eaux souterraines en 2013 en France. Le 
SMOC est la substance active de produits phytopharmaceutiques qui sont 
homologués sur une large gamme de cultures en France27. Son utilisation n’est pas 
liée à l’introduction des CI, mais son devenir pourrait être impacté par les 
changements des conditions de milieu occasionnées par l’introduction des CI, décrits 
précédemment. 
 
Figure 1.4 Les pesticides les plus quantifiés dans les cours d’eau de métropole en 2013 
(CGDD 2016). 
1.3.5 Le devenir des fongicides dans l’environnement est peu étudié : le choix 
de l’époxiconazole comme cas d’intérêt 
Une des trois études présentées dans ce manuscrit (Chapitre 2) porte sur la réactivité 
d’un troisième pesticide, en l’occurrence un fongicide : l’époxiconazole. Ce fongicide a 
été inclus dans le panel des pesticides étudiés en début de projet, tous trois choisis 
                                                          
27 Betteraves, haricots, porte graine, maïs, soja, sorgho, tournesol, ananas et canne à sucre pour le 
produit Mercantor Gold composé de S-métolachlore seul (non mélangé). 
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pour leurs propriétés physico-chimiques contrastées. Appliqué contre 
l’helminthosporiose en céréales à pailles, il n’était cependant pas pertinent dans le 
cadre du terrain d’étude choisi qu’est la monoculture de maïs en (ex)-Midi-Pyrénées, 
et a donc été exclus par la suite. 
1.3.6 Objectifs spécifiques du travail de thèse 
Les éléments de littérature présentés ci-avant mettent en avant le fait qu’il est difficile 
de généraliser l’effet d’une pratique agricole (ici l’introduction de cultures 
intermédiaires) sur les processus de devenir des pesticides tant les facteurs impliqués 
sont nombreux. Aux caractéristiques de la molécule (solubilité dans l’eau, constante 
d’adsorption, pression de vapeur à saturation, constante de Henry…), s’ajoutent celles 
de la culture intermédiaire (composition biochimique, teneur en eau, niveau de 
décomposition, biomasse…), du type de sol (texture, granulométrie, teneur en 
carbone organique, en matières humiques, pH eau, état de surface et surtout type 
d’interventions mécanisées qui y sont réalisées), de sa biodiversité (flore, faune, 
fonge), et du climat (date de la première pluie, température…), sans compter 
l’interaction entre ces divers facteurs. 
Dans le cadre de ce travail, notre ambition est de répondre aux questions 
suivantes :  
• Comment les processus impliqués dans le devenir des pesticides sont 
influencés par la présence de résidus de cultures intermédiaires à la 
surface du sol ? 
• Quelles caractéristiques des cultures intermédiaires se retrouvant à la 
surface du sol permettent d’expliquer, et si possible de prédire, le 
devenir des pesticides qu’elles interceptent ? 
Nous étudierons pour cela deux processus majeurs intervenant dans le devenir 
des pesticides, à savoir (i) leur adsorption et (ii) leur dégradation, en conditions 
contrôlées (température et teneur en eau constantes), pour deux molécules 
herbicides :  le glyphosate et le S-métolachlore. 
L’hypothèse générale sur laquelle se sont basés les travaux de cette thèse est que 
la présence de cultures intermédiaires sous forme de mulch à la surface du sol 
modifie le devenir du glyphosate et du S-métolachlore, comparé à une situation sans 
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mulch (sol nu). 
Les hypothèses que nous avons testées sont les suivantes : 
• H1_ Le devenir des pesticides interceptés par des mulchs de végétaux 
de CI est dépendant de la nature de ces derniers. Dans le cadre de nos 
travaux, les cultures intermédiaires se distinguent par leur espèce 
botanique. 
• H2_ Le devenir des pesticides interceptés par des résidus végétaux de 
CI est dépendant de leur état de décomposition. 
• H2 bis_ Des descripteurs des résidus végétaux de CI en décomposition 
permettent d’expliquer le niveau d’adsorption des pesticides. 
1.3.7 Structure du manuscrit 
Ce manuscrit présente des études portant sur l’adsorption et la dégradation des 
pesticides choisis. 
Le chapitre 2 présente les résultats d’une étude de l’adsorption de trois 
pesticides sur des résidus de CI. Elle s’est attachée à quantifier le niveau 
d’adsorption de trois pesticides (glyphosate, S-métolachlore et epoxiconazole) sur des 
résidus de CI, ces derniers se différenciant par leur espèce et par leur degré de 
décomposition au moment de l’application des pesticides. Un effort particulier a été 
réalisé pour caractériser les substrats de résidus végétaux à différents stades de 
décomposition (fractionnement biochimique, spectroscopie de résonnance 
magnétique nucléaire, composition élémentaire). Ceci a été fait afin d’expliquer 
l’évolution de l’adsorption des pesticides sur les CI par le type de CI interceptant les 
pesticides (espèce) et par leur degré de décomposition au moment de l’application. 
De tels descripteurs font actuellement défaut dans la littérature existante. 
Le chapitre 3 s’intéresse uniquement au devenir du glyphosate dans un 
mulch de CI « frais » mimant ce qui pourrait être obtenu en conditions de champ. 
Une analyse fine de la disponibilité de l’herbicide et de son principal composé de 
dégradation a été permise par l’utilisation de glyphosate radiomarqué. Celui-ci a été 
appliqué dans des colonnes de sol couvertes par un mulch de CI, puis les processus en 
jeu dans sa dissipation ont été suivis et quantifiés. Cette expérimentation a pour 
objectif de cerner la variabilité de l’intensité des processus selon le type de CI et de 
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comparer le devenir du glyphosate dans du sol recouvert par une CI à celui dans du 
sol nu. 
Le chapitre 4 est une étude du devenir du S-métolachore (SMOC) dans des 
mulchs de CI. De la même manière que pour le glyphosate, l’herbicide et deux de 
ses composés de dégradation ont été suivis dans des colonnes de sol couvertes par un 
mulch de CI. Les mulchs de CI choisis se distinguent non seulement suivant leur 
espèce mais aussi suivant leur degré de décomposition au moment de l’application. 
Ceci permet de mimer la situation rencontrée au champ : le degré de décomposition 
des CI au moment de l’application d’un herbicide dans la culture suivante diffère en 
fonction de la date à laquelle elles ont été détruites. Les suivis de SMOC ont aussi été 
réalisés dans des colonnes de sol nu, pour comparaison. 
Le chapitre 5 présente une synthèse des résultats des trois chapitres 2, 3 et 4 
et les met en perspective au regard de (i) ce qu’ils apportent pour la compréhension 
des risques environnementaux liés à l’application de pesticides sur des sols couverts 
de résidus de cultures intermédiaires, et (ii) des perspectives que l’on peut tirer de ces 
travaux.
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2.1 Résumé en français 
La nature et le degré de décomposition des couverts végétaux influencent 
l’adsorption des pesticides : quantification et modélisation. 
Dans cette étude, l’influence du type et du degré de décomposition de couverts 
végétaux issus de culture intermédiaire (CI) sur l’adsorption de trois molécules (un 
fongicide28 et deux herbicides : époxiconazole EPX, S-métolachlore SMOC et 
glyphosate GLY) a été quantifiée et modélisée. Les résidus de quatre espèces de 
couverts végétaux (Avena strigosa, Brassica rapa L. oleifera, Trifolium incarnatum, 
et Phacelia tanatecifolia 29) ont été incubés pendant 0, 6, 28 ou 56 jours dans des 
conditions contrôlées (28°C, obscurité). Après chaque temps d’incubation, 
l’adsorption des pesticides sur les résidus de CI a été mesurée en batch. En outre, la 
composition biochimique et élémentaire (fractionnement de Van Soest, spectroscopie 
13C-RMN 30) a été caractérisée. Enfin, pour toutes les incubations, la minéralisation 
des résidus de CV a été suivie par piégeage de CO2.  
Les résultats montrent que l’adsorption des pesticides varient significativement 
en fonction (i) de l’espèce de CI, (ii) du degré de décomposition des CI et (iii) de 
l’interaction entre l’espèce de CI et son degré de décomposition. EPX et GLY sont 
respectivement le plus (Kd compris entre 188 et 267 L.kg-1) et le moins (Kd compris 
entre 18 et 28 L.kg-1) adsorbés. Lorsque le degré de décomposition des CI augmente, 
l’adsorption des pesticides sur les CI est multipliée par 1.6 à 4,7 fois -selon le pesticide 
et l’espèce de CI considérés. De plus, l’adsorption est significativement corrélée avec 
la minéralisation nette cumulée du carbone des CI (ρ>0.7) ainsi qu’à d’autres 
indicateurs de la composition biochimique tels que le ratio C/N (ρ <-0.7), la fraction 
soluble au détergent neutre (ρ>0.5) et le ratio alkyl/O-alkyl C déterminé par 
spectroscopie 13C-RMN. Un modèle basé sur la minéralisation nette cumulée des 
résidus de CI est proposé pour décrire l’adsorption des pesticides. Il semble être une 
                                                          
28 Ce fongicide a été étudié au début du projet dans lequel s’inscrit cette thèse du fait de ses 
caractéristiques physico-chimiques contrastées par rapport au glyphosate et au S-métolachlore. Il a 
ensuite été écarté car n’était plus pertinent dans le contexte de la monoculture de maïs en ex-Midi-
Pyrénées (c’est un fongicide appliqué en céréales à pailles pour lutter contre l’helminthosporiose). 
29 Avoine, navette, trèfle incarnat et phacélie 
30 Résonnance Magnétique Nucléaire 13C 
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approche prometteuse pour tenir compte des effets de vieillissement des résidus de 
végétaux de CI sur le devenir environnemental des pesticides.
2.2 Introduction 
Sowing cover crops (CC) during the fallow period between two main cash crops is 
considered to be a best management practice for protecting soils against erosion 
(Delgado et al., 2013), enhancing water quality by reducing nitrate leaching (Justes et 
al., 1999), improving soil structure and fertility and controlling weeds, pests and 
pathogens (Worsham, 1991). Recently, introducing CC into cropping systems was also 
found to reduce pesticide transfer in soils (Potter et al., 2007; Alletto et al., 2012b), 
probably due to changes (i) in soil biological activity and organic matter distribution 
and content that may have modified sorption and degradation of pesticides (Reeves, 
1994) and/or changes (ii) in soil water dynamics that may have modified solute 
movement in soils (Alletto et al., 2012b) compared to bare soil during the fallow 
period.  
In conservation tillage systems, especially in no-till systems, cover crops are 
commonly used to enhance agronomic and ecological services, such as soil structure 
formation (Hubbard et al., 2013). In these tillage systems, CC are destroyed either by 
frost for susceptible species or by chemical destruction. During their decomposition, 
CC residues form a mulch at the soil surface that intercepts most of the subsequently 
applied pesticides (Ghadiri et al., 1984). If not washed off by rain, intercepted 
pesticides are retained by the cover crop residues. Their sorption is generally higher 
on plant residues than on the underlying topsoil (Reddy et al., 1997; Gaston et al., 
2001) due to a higher carbon content in plant residues than in soils, a wider range of 
chemical functional groups exposed by plant residue components (Boyd et al., 1990; 
Reddy et al., 1997), and/or a greater physical entrapment or absorption in plant 
tissues (Dao, 1991). Furthermore, sorption capacity is influenced by the nature of the 
plant residue (Gaston et al., 2001; Alletto et al., 2012a) due to differences (i) in 
external surface area, i.e. in the number of available sorption sites (Dao, 1991; Gaston 
et al., 2001), and/or (ii) in the plant residue chemical composition (Ding et al., 2006).  
During decomposition in the field, crop residue chemical and physical 
parameters change and could lead to an increase in structural porosity (Iqbal et al., 
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2013) or to changes in anatomical arrangements of tissues (Dresboll and Magid, 
2006). On several cash crop residues, these changes in the physiochemical 
composition were found to modify pesticide sorption level and usually led to an 
increase in pesticide sorption (Dao, 1991; Reddy et al., 1997; Aslam et al., 2013). 
However, despite these findings, only few published studies have proposed a 
description of the dynamics of sorption in relation to crop residue characteristics 
during their decomposition (Brown et al., 1994). 
The objectives of this study were (i) to characterize the sorption of three 
pesticides (two herbicides: S-metolachlor [SMOC] and glyphosate [GLY], and one 
fungicide, epoxiconazole [EPX]) on CC residues with contrasting decomposition rates 
and (ii) to propose a modelling approach describing the evolution of sorption in 
relation to CC residue decomposition. Glyphosate (N-(phosphonomethyl)glycine) is a 
non-selective systemic herbicide commonly used in conservation tillage systems in 
order to control weeds and/or to kill cover crops. S-metolachlor [2-chloro-N-(2-ethyl-
6-methylphenyl)-N-(methoxy-1-methylethyl) acetamide] (SMOC) is a selective 
chloroacetamide herbicide widely used for pre- and post-emergence weed control in a 
variety of summer crops including maize, soybean, sunflower and sorghum. 
Epoxiconazole, cis-1-[[3-(2-chlorophenyl)-2-(4-fluorophenyl)oxiranyl]methyl]-1H-
1,2,4-triazole, is a triazole fungicide that acts as an inhibitor of ergosterol 
biosynthesis, thereby interfering with fungal cell membrane synthesis. These three 
pesticides were chosen because they are often detected in surface and ground waters 
throughout the world, either as the parent compound or a metabolite thereof 
(Gilliom, 2007), and for their contrasting physicochemical properties.
2.3 Materials and methods 
2.3.1 Cover crop sampling and incubations 
Four species of cover crops (CC) were grown on the Lamothe INP-EI Purpan 
experimental station (near Toulouse, SW France) on a clay loam soil from October 
2010 to February 2011: oat (Avena strigosa), turnip rape (Brassica rapa L. oleifera), 
red clover (Trifolium incarnatum) and phacelia (Phacelia tanatecifolia). These CC 
belong to four different botanical families, Poaceae, Brassicaceae, Fabaceae and 
Hydrophyllaceae respectively. At the green stage, the aerial parts of the living cover 
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crops were collected, dried at 40°C until reaching constant weight, and chopped into 
1 cm pieces. Soil from the field (0-5 cm layer) was sampled, dried at 40°C and sieved 
(5mm). The soil had no historical application of EPX, SMOC and GLY treatment 
during the last 10 years.  
Cylinders containing 118 g of soil topped by 2 grams of CC were placed in a 2L 
hermetically sealed jar and were carried out in controlled conditions of temperature 
in order to maintain 28°C in dark. Before the beginning of a 0, 6, 28 or 56-day 
incubation period, CC were moistened and soil water content was brought to field 
capacity with deionized water. Water content was adjusted weekly by weighing and 
adding water as necessary. A treatment without addition of CC was included to 
measure mineralisation from native soil organic matter based on CO2 respiration. 
Each treatment (i.e. control soil or CC amended soils x incubation time) was 
replicated 5 times. 
2.3.2 Chemicals 
Experiments were conducted with mixtures of technical-grade and 14C -labelled 
chemicals, i.e. [epoxi-2-14C] epoxiconazole, [phenyl-U-14C] S-metolachlor and 
[phosphonomethyl-14C] glyphosate, prepared in 0.01 M CaCl2. Specific radioactivity 
and radiochemical purities of EPX, SMOC and GLY were respectively 1324, 573, 81.4 
MBq.mmol-1and 99.2, 97.6 and 98.0 %.  
2.3.3 Organic matter characterization 
2.3.3.a Carbon mineralisation 
Mineralized CO2 was trapped in 20 mL of 0.1 M NaOH in each 2L incubation jar. 
Carbon mineralisation was analysed by colorimetry on a continuous-flow analyser 
(Skalar, The Netherlands). Analysis was performed in triplicate on 1 mL aliquots. 
Carbon net mineralisation of CC was calculated by substracting the mineralisation 
measured in the control soil treatment from that of the CC-amended treatment. It 
was expressed as a percentage of the initially-introduced organic carbon content. 
2.3.3.b Biochemical composition of cover crop residues 
At days 0, 6, 28 and 56 of the incubation, CC residues were separated from the 
underlying soil, dried (40°C), and finely ground (1 mm). Their chemical composition 
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was assessed following Van Soest and Robertson (1979), on a single sample for each 
treatment. Briefly, after a pre-treatment with osmosed water, CC residues (1.00 ± 
0.001g) were subjected to sequential extractions using neutral detergent fibre, acid 
detergent fibre, acid detergent lignin, and sulfuric acid, so as to extract neutral 
detergent soluble (NDF), hemicellulose-like (HEM), cellulose-like (CEL) and lignin-
like (LIC) fractions respectively. All extractions were performed with a 
Fibertec™ 1020 (FOSS, Denmark). The different fractions extracted were determined 
by mass difference and are expressed as percentages of total organic matter (OM). 
CC residues were also characterized by their carbon and nitrogen content with a 
CHN elemental analyser (NH 1500 CN, Fisons Instruments), so as to calculate their 
C: N ratio. Measurements were made in triplicate (see Table 1). 
2.3.3.c 13C CP/MAS NMR spectroscopy 
Solid-state 13C NMR spectra were obtained using a Bruker MSL 200 spectrometer 
(Bruker, Rheinstetten, Germany) operating at 50.33 MHz. Cross-polarization and 
magic angle spinning (CPMAS NMR) were applied using a spinning speed of 5 kHz. 
Samples of approximately 100–200 mg were placed in a zirconium oxide rotor of 7 
mm diameter. Spectra were acquired with 1 ms contact time, 10.2 ms acquisition 
time, and 2 s recycle time. Between 4000 and 9800 scans were acquired for each 
sample. Spectra were processed using 10 Hz line-broadening and baseline correction. 
Chemical shifts were reported relative to tetramethylsilane (TMS) at 0 ppm. Spectra 
were divided into chemical shift regions as follows: 0–50 ppm alkyl C; 50–60 ppm 
methoxyl C; 60–110 ppm O-alkyl C (including N-alkyl and di-O-alkyl C); 110–140 
ppm aromatic (aryl) C; 140–160 ppm phenolic (O-aryl) C; 160–190 ppm carboxylic C. 
The peak assignments and their interpretation were made on the basis of previous 
NMR studies of plant material and natural organic matter (Carvalho et al., 2009). 
Integration of signals in the chemical shift regions was carried out by the integration 
routine of the spectrometer and expressed as percentages of total area. Owing to 
differences in chemical shifts of NMR data, polarity of mulch residues was calculated 
by using the relative intensities of polar and non-polar groups as: 
Polarity=
carbonyl C+O alkyl C+O aryl C
aryl C+alkyl C
 
Similarly, indices of aromaticity and hydrophobicity were calculated with the 
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same data according to de Alcântara et al. (2004): 
Aromaticity=
aromatic C
O alkyl C+alkyl C+aromatic C
 
Hydrophobicity=
aromatic C+alkyl C
O alkyl C+carboxyl C
 
2.3.4 Sorption characterization 
S-metolachlor, epoxiconazole and glyphosate were chosen as sorbates, and decaying 
CC residues of oat, turnip rape, red clover and phacelia were the sorbents. The 
partition coefficient Kd was obtained using a batch equilibration technique (OECD, 
2000). For each pesticide, a 0.75 mg.L-1 initial solution was prepared. Labelled 
pesticide solution (3.5 mL) and cover crop residues (60 mg) were placed in a 50 mL 
glass centrifuge tube, and agitated by end-over-end shaking for 24 h at room 
temperature (20 ± 2°C, dark). According to preliminary tests, these conditions 
enabled apparent equilibrium concentrations to be reached between the liquid and 
solid phases. After centrifugation of the samples (10 minutes, 1900g), 0.5 mL of the 
supernatant was removed and added to a 5 mL PVC-vial containing 3 mL of 
scintillation liquid (Ultima Gold™ XR, Perkin Elmer, USA). Radioactivity was 
measured by liquid scintillation counting using a Packard Tri-Carb counter (GMI, 
Inc., USA), and the amount of pesticide sorbed was calculated from the difference 
between the initial and the equilibrium concentration in the liquid-phase. All 
volumes were determined by weighing for increased accuracy and blank samples 
without CC residues were included in the experiment to account for possible sorption 
on tubes. Sorption was measured in triplicate after each of the four incubation 
periods (0, 6, 28 or 56d.). 
Amounts of pesticides sorbed onto CC residues were described using the partition 
coefficient Kd. Kd (L.kg-1) was calculated as Qe/Ce; with Qe being the amount of 
pesticide adsorbed on CC residues (mg.kg-1), and Ce the liquid-phase concentration of 
sorbate at equilibrium (mg.L-1). Kd was then normalized by the organic carbon 
content of CC residues (g.g-1) to obtain Koc values. 
2.3.5 Data analysis 
Cumulative net carbon mineralisation was fitted to an exponential model that 
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describes mineralisation at incubation time t as a*(1-exp(-bt)). The parameters a and 
b describe the maximum %C mineralised, and the rate at which it is reached, 
respectively. They were used in an analysis of variance for the statistical analysis of 
mineralisation data. 
An analysis of variance was made of the partition coefficient Kd as explained by 
the type of CC, incubation time and the CC x incubation time interaction. The 
analysis was supplemented by a pairwise multiple comparison test (Least Significant 
Difference). For each pesticide, the different Kd means were compared (i) between CC 
at each incubation time and (ii) between different incubation times for each CC (iii) 
between different incubation times, irrespective of the CC type. Finally, Pearson’s 
correlation coefficient (ρ) between organic matter descriptors and pesticides Kd were 
calculated and tested using Student’s test (p=0.05).
2.4 Results and discussion 
2.4.1 Changes in organic matter characteristics during CC residue 
decomposition 
Fresh (0-d of incubation) CC characteristics are presented in Table 2.1. The water 
soluble fraction proportion (SOL), i.e. the readily available fraction, ranged from 
37.9% (phacelia) to 45.8% (turnip rape) of the total organic matter content. NDF-
soluble (NDF), hemicellulose-like (HEM) and cellulose-like (CEL) fractions varied 
amongst the different CC, ranging from 8.9% (oat) to 26.1% (phacelia), from 15.1% 
(turnip rape) to 25.6% (oat) and from 13.2% (turnip rape) to 19.8% (oat) respectively. 
For all fresh residues of CC, lignin- and cutin-like (LIC) content represented 1% or 
less. 
CC characteristics were modified during decomposition (Table 2.1). Net 
cumulative mineralisation (Fig 2.1(1)) was well fitted by an exponential model 
(r²>0.99; p<0.0001). Significantly more carbon was mineralized from turnip rape 
(68% at 56-d) than from phacelia (61% at 56-d), red clover and oat being 
intermediates (Table 2.1). Furthermore, decomposition was marked by relative 
changes in the different organic matter fractions (Fig 2.1(2)). SOL fraction decreased, 
representing 12-19% of OM at 56-d. In parallel, NDF and LIC fractions increased and 
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reached 28-34% and 8-18% of OM respectively at 56-d.  
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Figure 2.1 Changes in cover crop composition during decomposition (1) Net 
cumulative mineralization (% applied orgC). Error bars indicate the standard error of 
the mean of 5 replicates. (2) Organic matter fractions, separated using Van Soest’s 
fractionation method for (a) oat, (b) red clover, (c) phacelia and (d) turnip rape. 
The increase in NDF fraction can be attributed to an increase in microbial-
derived compounds. The lack of a clear evolution trend for HEM and CEL fractions 
during the incubation period was not consistent with the decrease of those fractions 
observed for decaying maize (Aslam et al., 2013; Iqbal et al., 2013). Fresh CC residues 
differed from maize residues by their high content of readily decomposable plant 
materials (SOL and NDF). The latter might have been used as a preferred carbon 
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source by degrading microorganisms rather than structural (holocellulose) and 
recalcitrant (lignin) plant litter compounds (Henriksen and Breland, 1999). This 
hypothesis is supported by the negative correlation between net mineralisation and 
SOL (ρ=-0.6; p≤0.01), and by the absence of a significant correlation between 
mineralisation and cellulose or hemicellulose (data not shown). 
Decomposition was also marked by a 22-57% decrease in the C: N ratio with 
increasing incubation time (Table 2.1). The functional group contribution to CC 
residues as revealed by NMR spectroscopy, changed during incubation, leading to a 
decrease in polarity and to an increase in hydrophobicity and aromaticity (data not 
shown). These are general changes occurring during the decomposition of plant 
material and were also observed for other CC residues (Aslam et al., 2013). 
2.4.2 Sorption of pesticides on CC residues 
The type of CC (p<0.01), incubation time (p<0.01) and their interaction (p<0.05) 
were significant factors affecting sorption (Kd and KOC) of EPX, SMOC and GLY on 
decaying CC residues. The results are described below and presented in Figure 2. 
2.4.2.a Sorption variability among pesticides 
Considering all incubation times, sorption (Kd) was greater for EPX (88-472 L.kg-
1) than for GLY (18-134 L.kg-1) or SMOC (22-62 L.kg-1). EPX and SMOC sorption on 
CC were in the same range as those measured by Aslam et al. (2013) on maize or by 
Passeport et al. (2011) on dead leaves and wetland plants; while GLY sorption was 2 
to 25x higher than those measured by Aslam et al. (2013) on maize. This greater 
sorption of GLY remains poorly understood and could be attributed to the lower 
content of HEM and CEL in CC as compared to maize. This assumption is in 
agreement with the results of Chen et al. (2005) showing an increase in sorption 
capacity of organic compounds after the removal of polysaccharides from plant 
materials. However it could also be due to GLY incorporation within cover crop 
residues during decomposition (Dao, 1991) or its complexation with cations at the 
surface of CC residues (Sprankle et al., 1975). 
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Table 2.1 Biochemical composition of cover crop residues for increasing incubation time (IT). Organic matter fractions are: SOL: 
water soluble; NDF: neutral detergent soluble; HEM: hemicellulose-like; CEL: cellulose-like; LIC: lignin-like. Carbon and nitrogen 
content, and C: N ratio are the mean of 3 replicates. Net cumulative mineralisation (% applied orgC) is the mean of 5 replicates and 
a et b are parameters of the model that fits cumulative mineralization curve (a*(1-exp(-bt)). Letters indicate groups with no 
significant difference between IT, according to the LSD test (p ≤ 0.05). 
Cover crop  Oat Red clover Phacelia Turnip rape 
IT (days)  0 6 28 56 0 6 28 56 0 6 28 56 0 6 28 56 
Dry matter (%)  92.3 94.1 93.1 - 91.4 95.6 94.8 95.2 91.7 95.7 93.6 93.6 90.2 - 95.5 94.3 
Organic matter (%)  91.7 70.4 77.2 - 87.7 58.3 64.8 51.4 80.6 66.2 64.4 61.7 86.5 - 48.5 53.6 
% 
OM 
SOL  45.6 49.0 50.2 - 40.6 53.5 36.2 19.3 37.9 27.9 15.7 12.6 45.8 - 19.2 12.3 
NDF  8.9 4.0 10.0 - 25.3 9.7 23.5 34.1 26.1 17.6 29.9 28.9 24.8 - 26.2 31.1 
HEM  25.8 16.1 16.6 - 19.2 7.9 15.1 22.1 19.9 13.2 13.2 13.9 15.1 - 20.7 21.6 
CEL  19.8 29.7 19.3 - 14.1 25.4 18.7 16.1 15.0 31.5 20.3 26.0 13.2 - 21.6 20.1 
LIC  0.0 1.3 3.9 - 0.7 3.4 6.5 8.3 1.0 9.8 21.0 18.5 1.0 - 12.4 14.9 
 C  42.0 ± 
0.1a 
30.5 ± 
0.1c 
26.6 ± 
0.2d 
26.9 ± 
0.6b 
41.6 ± 
0.2a 
27.0 ± 
0.5b 
25.4 ± 
0.3c 
25.2 ± 
0.4c 
37.1 ± 
0.3a 
30.5 ± 
0.1c 
31.9 ± 
0.2b 
30.1 ± 
0.1c 
38.2 ± 
0.4a 
34.5 ± 
0.3b 
24.6 ± 
0.1d 
26.3 ± 
0.1c 
 N  2.8 ± 
0.0c 
2.5 ± 
0.0d 
3.3 ± 
0.0b 
5.7 ± 
0.1a 
4.3 ± 
0.0a 
2.6 ± 
0.0d 
3.5 ± 
0.0c 
3.7 ± 
0.1b 
3.1 ± 
0.1c 
2.4 ± 
0.0d 
3.8 ± 
0.0a 
3.2 ± 
0.0b 
2.8 ± 
0.0c 
2.9 ± 
0.0c 
3.1 ± 
0.0b 
3.4 ± 
0.0a 
 C: N  15.0 ± 
0.2a 
12.5 ± 
0.1b 
8.0 ± 
0.0c 
6.4 ± 
0.0d 
9.6 ± 
0.1b 
10.5 ± 
0.1a 
7.3 ± 
0.0c 
6.7 ± 
0.0d 
12.0 ± 
0.1b 
12.7 ± 
0.1a 
8.4 ± 
0.0d 
9.3 ± 
0.0c 
13.6 ± 
0.1a 
12.0 ± 
0.1b 
8.0 ± 
0.0c 
7.7 ± 
0.0c 
 Net cumulative mineralization 
(% applied orgC) 
 0 
27.9 ± 
0.2 
58.6 ± 
0.7 
66.3 ± 
0.5 
0 
32.3 ± 
0.2 
60.3 ± 
0.8 
64.7 ± 
0.9 
0 
31.3 ± 
0.8 
57.3 ± 
0.7 
62.3 ± 
0.7 
0 
35.5 ± 
0.3 
63.5 ± 
0.6 
70.0 ± 
0.6 
 a  65.5 ± 
0.7b 
- - - 
63.7 ± 
0.9b 
- - - 
61.1 ± 
0.7c 
- - - 
68.1 ± 
0.6a 
- - - 
 b  0.1 ± 
0.0b 
- - - 
0.1 ± 
0.0a 
- - - 
0.1 ± 
0.0a 
- - - 
0.1 ± 
0.0a 
- - - 
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Figure 2.2 Adsorption (Kd) of pesticides on decaying cover crops residues. Error bars 
indicate the standard error of the mean of 3 replicates and the letters indicate LSD 
groups (LSD test performed separately for each incubation time)  
2.4.2.b Sorption variability according to the type and degree of decomposition of 
cover crops 
Considering all CC, sorption increased with incubation time, in proportions varying 
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according to the pesticide. Kd (Koc) was multiplied by 1.6 (2.2), 2 (2.8) and 4.7(6.7) 
between 0-d and 56-d for SMOC, EPX and GLY respectively. These results are in 
agreement with those found for metribuzin (Dao, 1991), chlorimuron (Reddy et al., 
1995) and cyanazine (Reddy et al., 1997), and can be attributed to both (i) physical 
alterations of the residues during their decomposition that increase their external 
surface area for herbicide sorption compared with fresh residues (Gaston et al., 
2001), and (ii) chemical changes in the residues during degradation, leading to a 
decrease in the polarity of the mulch (Dao, 1991; Reddy et al., 1995; Aslam et al., 
2013). 
For a given incubation time, sorption differed according to CC species (Fig. 2.2). 
EPX sorption was highest and lowest on red clover and oat respectively, with 
significant differences for the three first incubation times (0, 6 and 28 days; p<0.05). 
SMOC sorption was highest on red clover for all incubation times, followed by turnip 
rape at 28-d (53 L.kg-1) and oat at 56-d (56 L.kg-1). GLY sorption was significantly 
higher on red clover, turnip rape and phacelia, which sorbed nearly twice the amount 
sorbed on oat at days 6, 28 and 56. A higher pesticide sorption capacity of Fabaceae 
as compared to Poaceae was already observed for chlorimuron ethyl and 
pendimethalin on hairy vetch and wheat or rye, but not explained (Reddy et al., 
1995). In our study, sorption is both related to changes in CC physical and chemical 
properties. Indeed, the higher sorption on red clover was correlated with polarity 
(ρ=-0.96, p≤0.05) and hydrophobicity (ρ=0.95, p≤0.05) for EPX and SMOC, and 
with aromaticity (ρ=0.97, p≤0.05) and LIC (ρ=0.97, p≤0.05) for GLY (data not 
shown). This supports the hypothesis that changes in polarity during decomposition 
influences sorption by modifying the sorbent-sorbate compatibility and by increasing 
the number of sorption sites (Chen et al., 2005). 
2.4.2.c Links between sorption and organic matter characteristics 
Relationships between pesticide sorption and CC characteristics were expressed as 
correlation coefficients (see Table 2.2). Considering the three studied pesticides, 
sorption was (i) negatively correlated to the C: N ratio (ρ<-0.7, p≤0.001), the organic 
carbon content (ρ<-0.4, p≤0.01), the O-alkyl-C peak area (ρ<0.6, p≤0.05) and the 
polarity index (ρ<-0.5, p≤0.05). The sorption was also (ii) positively correlated to the 
net cumulative mineralisation (ρ>0.7, p≤0.001), the NDF fraction (ρ<0.55, p≤0.05), 
the carboxyl-C peak area (ρ>0.6, p≤0.05) and the hydrophobicity index (ρ>0.4, 
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p≤0.05). Except for glyphosate, similar correlations were observed by Aslam et 
al. (2013) for maize residues. The negative relationship between sorption and organic 
carbon content is due to the decrease in organic carbon during decomposition (Table 
2.1) and does not invalidate the general positive relationship between pesticide 
sorption and soil organic matter. 
Pesticide-specific relationships were found for EPX and GLY. For these two 
pesticides, sorption was correlated to water-soluble (ρ<-0.68, p≤0.01) and lignin-like 
(ρ>0.54, p≤0.05) fractions of organic matter. The sorption decrease observed 
between 0 and 6-d of incubation for SMOC, which remains poorly understood, might 
explain why SMOC is not significantly correlated to biochemical fractions of CC. In 
soils, water-soluble organic matter has been reported to have a weak influence on 
pesticide sorption (Spark and Swift, 2002), but the authors hypothesized a possible 
competition between dissolved organic matter and pesticides for adsorption sites. 
This competition was observed for simazine in a soil amended with a liquid organic 
amendment (Cox et al., 2000). Pesticide sorption on fresh CC residues may however 
be different from what occurs in soil. Given the preponderance of soluble organic 
matter in the CC composition and the general decrease in its proportion during CC 
decay, we suggest that the increase in sorption with mulch decomposition may be due 
to a decrease in competition for adsorption sites. It can additionally be explained by 
the relative increase in lignin content, which is the highest sorptive component in 
plant tissues (Barak et al., 1983).  
In turn, GLY sorption was positively correlated with the aromaticity index 
(ρ=0.51, p≤0.05). In a study on soils and humic substances, GLY sorption was 
assumed to be caused by aromatic content and possibly phenolic groups of OM 
(Albers et al., 2009). Similar results were also found for non-ionic pesticides in soils 
(Ahmad et al., 2001). 
On the 16 OM descriptors studied (Table 2.2), 8 were significantly correlated to 
pesticide sorption and with the same direction of change for the 3 pesticides, despite 
their contrasting physicochemical characteristics. Only 3 were not significant for any 
pesticide, what was attributed to the decomposition pattern proper to the studied 
cover crops, i.e. the weak evolution of CEL and HEM fractions along decomposition. 
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2.4.2.d Case study: extrapolation to field conditions 
In order to extrapolate these laboratory results of pesticide sorption on decaying CC 
residues to a field situation, normalized days at 28°C and at field capacity (Rodrigo et 
al., 1997) were calculated using the mean climatic data from Auzeville-Tolosane 
meteorological station (SW France) for the period 1994-2013 (Climatik database, 
INRA). 
Table 2.2 Correlation of adsorption with cover crop residue descriptors.  
Descriptor 
Ρ 
Kd Epoxiconazole Kd S-metolachlore Kd Glyphosate 
              
Decomposition rate 0.70 *** 0.70 *** 0.85 *** 
              
C to N ratio -0.77 *** -0.89 *** -0.73 *** 
Organic C -0.39 ** -0.45 ** -0.69 *** 
N 0.55 *** 0.63 *** NS   
              
SOL -0.68 ** NS   -0.80 *** 
NDF 0.69 ** 0.55 * 0.62 * 
HEM NS   NS   NS   
CEL NS   NS   NS   
LIC 0.54 * NS   0.81 *** 
              
Alkyl-C 0.58 * 0.70 ** NS   
O-alkyl-C -0.61 * -0.71 ** -0.59 * 
Aryl-C NS   NS   NS   
Carboxyl-C 0.57 * 0.67 ** 0.59 * 
Polarity index -0.59 * -0.67 ** -0.55 * 
Aromaticity index NS   NS   0.51 * 
Hydrophobicity index 0.59 * 0.69 ** 0.54 * 
Significance level: ***: p ≤ 0.001; **: p ≤ 0.01; *: p ≤ 0.05; NS: not significant 
The transformation of days at 28°C in number of days under ‘real climatic 
conditions’ of SW France allowed an estimation of an equivalent degree of cover crop 
residue decomposition under field conditions as observed in the laboratory. This 
comparison is particularly relevant for SMOC and EPX, which are applied for the 
following crop protection, while GLY is mostly applied on fresh cover crops. For a 
spring destruction of cover crops (1st of April) and a treatment with SMOC or EPX in 
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the first week of May, our estimation showed that the degree of CC residue 
decomposition should be similar to a 6-d incubation at 28°C and field capacity. In 
contrast, for an autumn destruction (1st of November), the degree of CC residue 
decomposition should be similar to a 28-d incubation under tested laboratory 
conditions. Consequently, earlier kill-date of CC leads to a potential higher sorption 
of SMOC. This implies a potential decrease in the leaching risk of SMOC (White et al., 
2009), and a potential undesirable loss in herbicide efficacy (Dao, 1991; Locke and 
Bryson, 1997). However, this assumption needs to be verified, especially by taking 
into account agronomic features of the cover crop such as its total biomass, its 
remaining biomass and the ground cover rate at pesticide application. 
2.4.3 Modelling pesticide sorption on decaying crop residues 
The biochemical characterization of cover crop residues at several stages of their 
decomposition coupled with pesticide sorption measurements enabled us to propose 
a model to describe pesticide sorption dynamics on cover crop residues during their 
decomposition.  
For fresh residues and until a net cumulative mineralisation of cover crop 
residues of less than 25 % of applied organic C, sorption was well described by a 
linear model (0.57<R²<0.97, p≤0.05), with model parameters varying according to 
the pesticide. EPX, SMOC and GLY were related to (i) nitrogen content, (ii) 
hydrophobicity and lignin content, (iii) lignin and carbon content respectively. Given 
the species-specific variability in those biochemical parameters (Table 2.1), 
measurements have to be performed for each kind of plant residue. This appears 
affordable for C, N and lignin content but less so for the hydrophobicity index, which 
requires NMR characterization. 
When net cumulative mineralisation of cover crop residues reached at least 25 % 
of applied organic C (corresponding to approximately 6 days of incubation at 28°C at 
field capacity), a single linear model was used to describe sorption of the three 
pesticides (Fig. 2.3). The net cumulative mineralisation explained 61% (GLY) and 
78% (SMOC and EPX) of sorption (Kd), and this model reflected the observed 
pesticide-dependent sorption level (see section 2.4.2.b). Such a relationship between 
pesticide sorption and CC residue mineralisation was unexpected, but is particularly 
useful. Indeed, its integrative aspect allows to encompass the complexity associated 
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with species-specific organic matter evolution (Table 2.1), to gain in genericity, and to 
avoid the numerous measurements of organic matter changes during decomposition. 
The net cumulative mineralisation reflects the extent of decomposition, and it also 
partially integrates the microbial colonization of the CC residues. The involvement of 
microbial biomass in pesticide sorption could explain the observed correlation with N 
content and with the Van Soest NDF fraction. Mineralisation monitoring is relatively 
easy and cheap (compared to molecular investigations), can be performed directly in 
the field under ‘natural’ conditions for residue degradation (using for example an 
automated soil CO2 flux system) and appears to be a promising descriptor of pesticide 
sorption. Furthermore, such a relationship could be easily included in actual 
mechanistic dynamic models describing mulch decomposition, soil organic matter 
dynamics and pesticide behaviour, such as PASTIS (Coppens et al., 2007) or SOTS 
(Ma and Selim, 2005). Although it does not give explanations of sorbent-sorbate 
interactions at a molecular level, it could improve the description of the evolution of 
pesticide sorption according to mulch residue decomposition that is particularly 
relevant for an accurate environmental risk assessment of innovative agricultural 
practices. 
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Figure 2.3 Relationship between adsorption (Kd) of pesticides on cover crop residues 
and net cumulative mineralization of cover crops (n = 12). 
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However, further experiments are needed to better describe relationships 
between sorption and organic matter evolution in the first phase of decomposition (in 
our study, before reaching 25 % of applied organic C mineralized). By providing the 
knowledge required on organic matter dynamics during this very dynamic phase 
(Henriksen and Breland, 1999), we might be able to refine our model. 
2.5 Conclusion 
The effects of the nature and degree of decomposition of cover crop residues on three 
pesticides sorption was studied in a laboratory experiment. For each CC and degree 
of decomposition, organic matter has been finely characterized in order to interpret 
pesticide sorption results. The main results show the following points: 
(i) Sorption of pesticides is influenced by the nature of the CC residues but 
differences between the four CC tested remained relatively weak and variable 
according to the molecule.  
(ii) During CC decomposition, sorption of pesticides increases by a factor 
0.6 to 6 according to the CC and the molecule. In conservation tillage systems, the 
use of CC is encouraged for enhancing ecological services. The results of this study 
could be considered together with agronomic features for CC management, especially 
for the CC destruction date decision, and to optimize pesticides retention and reduce 
and/or delay their transfer in soils.  
(iii) An original model based on cover crop residue mineralisation is proposed to 
predict pesticide sorption dynamics. This model could be included in mechanistic 
models describing (cover) crop residues decomposition in order to simulate the 
evolution of pesticide retention. 
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3  
ÉTUDE DE LA DÉGRADATION DU GLYPHOSATE 
DANS LES RÉSIDUS DE CULTURES 
INTERMÉDIAIRES
  
 
Microcosmes de sol nu (à gauche) et de sol couvert par des mulchs de cultures intermédiaires (de 
gauche à droite) : mélange de vesce et d’avoine, vesce seule, moutarde blanche et ray-grass. 
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3.1 Résumé en français 
Devenir du glyphosate et de ses métabolites dans des résidus de couverts végétaux 
et dans le sol sous-jacent : étude de laboratoire 
L’utilisation croissante de cultures intermédiaires en couverts végétaux 
d’interculture (CI) pourrait entraîner une augmentation de l’utilisation du glyphosate 
pour leur destruction. L’adsorption et la dégradation du 14C-glyphosate dans quatre 
sols recouverts par des résidus de couverts végétaux a été comparée à son devenir 
dans un sol nu. La distribution du 14C-glyphosate et de ses métabolites dans les 
fractions minéralisée, soluble à l’eau, soluble à l’ammoniaque et non-extractible a été 
déterminée à 5 dates sur une période de 84 jours à 20°C. En parallèle, la 
minéralisation du carbone non marqué a été suivie par piégeage du CO2. 
Les résultats montrent qu’en présence de résidus de CI, la demi-vie du 14C-
glyphosate dans le système [sol + résidus de CI] est de 7 à 28 jours, cette valeur 
variant en fonction de l’espèce de couvert végétal. La comparaison du devenir du 
glyphosate entre le sol et les couverts végétaux de CI montre que la voie de 
dissipation privilégiée du 14C-glyphosate dans le sol nu est la minéralisation (~30% à 
84 JAT31), alors que, dans les résidus de CI, la dissipation a lieu majoritairement via 
deux processus : par minéralisation (~15% à 84 JAT) et par formation de résidus 
non-extractibles (27-59% à 84 JAT). Cette dernière voie de dissipation augmente avec 
le temps d’incubation. Les différences de niveau d’adsorption et de dégradation entre 
le sol et les résidus de CI ont été attribuées à des différences de composition ainsi qu’à 
un différentiel d’accessibilité pour les microorganismes. Des relations explicites entre 
l’extractabilité du glyphosate et l’activité microbienne ont permis d’établir des 
schémas de dissipation spécifiques des résidus de CI et du sol.
                                                          
31 Jours Après Traitement 
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3.2 Introduction 
Conservation agriculture is regarded as a promising combination of agricultural 
practices to limit soil erosion while increasing soil fertility and decreasing fossil fuel 
dependency (Gebhardt et al., 1985; Tebrügge and During, 1999). It includes tillage 
reduction and the associated presence of crop residues at the soil surface. In most 
cases, it also involves the use of cover crops during the fallow period (Hartwig and 
Ammon, 2002). Indeed, cover crops are known to provide several ecosystem services, 
such as preserving water quality by reducing nitrate leaching (Hargrove, 1991; 
Hartwig and Ammon, 2002; Justes et al., 1999), and, in conservation agriculture 
systems, cover crops are also expected to mimic tillage by improving soil structure or 
herbicides by smothering weeds (Teasdale, 1996). Although mechanical techniques 
are being developed and evaluated (Kornecki et al., 2013; Kornecki et al., 2009; 
Teasdale and Rosecrance, 2003), cover crops are still predominantly chemically 
killed. To this end, non-selective herbicides such as glyphosate are applied (Nascente 
et al., 2013). With the increase of cultivated area under conservation agriculture, the 
potential increase in glyphosate use to kill cover crops may lead to increased 
environmental risks. Indeed, this herbicide and its main metabolite AMPA are already 
among the most frequently detected pesticides in water bodies (Aparicio et al., 2013; 
Battaglin et al., 2009; Commissariat général au développement durable, 2011; Daouk 
et al., 2013). 
In soils, glyphosate sorption is highly variable, with sorption coefficient (Kd) 
values ranging from 15 L.kg-1 (Nicholls and Evans, 1991) to 880 L.kg-1 (Beltran et al., 
1998). Its sorption is mainly due to clay particles and varies according to the nature 
of the clay (Shoval and Yariv, 1979; Sprankle et al., 1975), soil phosphorus content 
(Borggaard et Gimsing, 2008; de Jonge and de Jonge, 1999), soil solution and clay 
cations (Dousset et al., 2007; Morillo et al., 1997; Piccolo et al., 1994; Sprankle et al., 
1975), temperature, pH (de Jonge and de Jonge, 1999) and, to a lesser extent, to 
organic matter content (Ahmad et al., 2001; Day et al., 1997). In plants, although 
sorption level is lower than in soils, organic matter quantity and quality affects 
glyphosate sorption. It may vary according to (i) plant species, with, for example, Kd 
values ranging from 3 L.kg-1 on fresh grass clippings (Lashermes et al., 2010) to 28 
L.kg-1 on fresh phacelia residues (Cassigneul et al., 2015), and (ii) the degree of 
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decomposition of the plants, with an increase in glyphosate sorption with increasing 
decomposition (Cassigneul et al., 2015).  
Glyphosate degradation half-life determined in a wide range of soils was found to 
vary from a few days up to several months and even years, with similar variation in 
half-life values in laboratory and field studies (Gimsing et al., 2004; Nomura and 
Hilton, 1977; Smith and Aubin, 1993; Sprankle et al., 1975; Vereecken, 2005). 
Glyphosate degradation is predominantly due to microorganisms (Gimsing et al., 
2004; Sprankle et al., 1975), and involves enzymatic reactions cutting either the C-N 
or the C-P bond, leading to the formation of amino-ethyl phosphonic acid (AMPA) or 
sarcosine (Ternan et al., 1998). It is supposed to be co-metabolic and it is assumed 
that glyphosate degradation is coupled with mulch decomposition (Aslam et al., 
2014), microorganisms using glyphosate as a carbon source (Mijangos et al., 2009). 
In field conditions, when glyphosate is applied to kill a cover crop, the treatment is 
generally performed at an early vegetative stage of the plant. This leads to the 
formation of a mulch at the soil surface, subject to a rapid decay according to the 
climatic conditions. Very little is known about the effects of the type of mulch (in 
relation to plant species) on glyphosate degradation, while several studies have 
shown that the diversity and activity of microorganism communities in soils are 
strongly influenced by the nature of the cover crop (Carrera et al., 2007; Nair and 
Ngouajio, 2012; Schutter and Dick, 2002; Zablotowicz et al., 2007). Improving this 
knowledge would lead to a greater understanding of environmental consequences of 
agricultural practices, especially in conservation agriculture systems. 
The general objective of this study was to assess the environmental behaviour of 
glyphosate in cover crop mulches. More precisely, the specific objectives were (i) to 
identify and quantify glyphosate behaviour in a mulch of cover crop residues and the 
underlying soil and (ii) to assess the variability of glyphosate fate across a set of 
mulches of different cover crops. In order to quantify precisely each process involved 
in glyphosate dissipation, laboratory experiments were conducted using radiolabelled 
glyphosate on soil microcosms with or without mulches. Four cover crop species, 
among the most used by northern countries farmers, were chosen to investigate the 
effect of mulch on the fate of glyphosate at the soil surface. 
3.3 MATERIALS AND METHODS 
 
65 
3.3 Materials and Methods 
3.3.1 Soil and mulch sampling 
Common vetch (Vicia sativa), white mustard (Sinapis alba), hybrid ryegrass (Lolium 
hybridum) and a mixture of common vetch + oat (Avena sativa) were grown as cover 
crops (CC) on the Lamothe INP - EI Purpan experimental station (near Toulouse, SW 
France) on a clay loam soil (Stagnic Luvisol according to IUSS Working Group WRB 
(2007)) from June to September 2012. Prior to this cover crop, the whole field had 
grown a durum wheat – sunflower rotation without glyphosate application for more 
than 10 years. Aerial parts of the 4 cover crops were collected, dried at 40°C and cut 
into 1cm square pieces. The underlying 0-5cm topsoil was collected, sieved (5mm 
mesh) and stored at 4°C. CC-associated soils were sampled on each CC plot to record 
any possible plant-specific soil-borne microbial populations (Kowalchuk et al., 2002; 
Mijangos et al., 2009). However, these populations were not characterized. 
3.3.2 Herbicide 
Both experiments were conducted with a mixture of technical-grade and 
[phosphonomethyl-14C] glyphosate (Sigma – Aldrich), prepared in 0.01 M CaCl2. 
Specific radioactivity and radiochemical purities of GLY were 81.4 MBq.mmol-1 and 
98.8 %, respectively.  
3.3.3 Pesticides  
3.3.3.a Incubations and CC characterization/description 
CC were subjected to accelerated decomposition in the dark for 6, 28 or 56 days 
at 28°C and in non-limiting moisture conditions. Each CC was moistened and placed 
on top of its associated soil in a plastic tray (24*37*7 cm). Soils had been previously 
brought to field capacity (pF 2.5). At days 0, 6, 28 and 56 of the incubation, CC were 
dried (40°C), ground (1 mm or 50µm) and analysed (i) in duplicate for their carbon 
and nitrogen content (NH 1500 CN, Fisons Instruments) and (ii) on a single aliquot 
for their biochemical composition as assessed by Van Soest fractionation (Van Soest 
and Robertson, 1979). CC and soils characteristics are described in Table 3.1 and 
Table 3.2. 
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Table 3.1 Cover crops characteristics at different incubation times. 
CC 
Incubation 
Time (days) 
OM SOL NDF HEM CEL LIC C (mg.g-1) N (mg.g-1) C/N 
Vetch + oat 
0 89.1 31.3 7.1 21.1 33.7 6.8 427.6 34.7 12.3 
6 81.0 29.4 12.0 12.7 38.7 7.1 427.5 34.8 12.3 
28 73.8 27.8 18.7 16.2 23.7 13.6 370.6 37.7 9.8 
56 75.8 18.8 24.3 18.2 23.5 15.2 374.0 36.5 10.3 
Vetch 
0 88.6 27.4 18.5 13.9 31.1 9.1 432.0 44.3 9.8 
6 66.8 29.6 13.0 11.6 33.9 11.9 352.7 27.9 12.6 
28 62.8 19.0 20.1 14.7 23.8 22.3 321.2 33.5 9.6 
56 54.2 7.4 30.3 11.5 27.1 23.6 290.3 29.9 9.7 
White mustard 
0 64.0 14.4 23.0 24.3 31.4 6.9 391.9 40.4 9.7 
6 62.8 35.9 24.7 7.8 22.1 9.6 323.4 29.5 11.0 
28 63.9 16.1 19.8 14.8 26.8 22.5 317.6 32.8 9.7 
56 69.9 23.1 20.8 15.2 25.5 15.4 336.1 30.5 11.0 
Ryegrass 
0 87.8 37.7 3.1 28.8 26.8 3.6 423.9 34.9 12.1 
6 72.1 24.4 26.1 15.1 18.2 16.1 377.6 44.6 8.5 
28 74.9 39.5 9.6 14.2 28.1 8.6 382.3 33.9 11.3 
56 72.6 23.5 27.3 15.7 19.2 14.3 380.9 43.2 8.8 
OM: organic matter, SOL: water-soluble, NDF: neutral detergent fiber soluble, HEM: 
hemicellulose-like, CEL: cellulose-like, LIC: lignin-like, C: carbon, N: nitrogen. 
Table 3.2 Soil characteristics according to the above-ground cover crop. 
CC pH 
OM 
(%) 
C/N 
N  
(%) 
Organic C 
(%) 
CEC 
(méq/100g) 
CaCO3 
(%) 
CaO 
exchangeable 
(mg.kg-1) 
K2O 
exchangeable 
(mg.kg-1) 
MgO 
exchangeable 
(mg.kg-1) 
P2O5 
Olsen 
(mg.kg-1) 
Vetch + oat 7.4 2.1 8.2 0.148 1.21 19.5 < 0.1 4671 158 734 29.4 
Vetch 7.5 1.8 7.4 0.138 1.02 16.2 < 0.1 4255 153 582 20.3 
White 
mustard 
7.4 1.8 7.5 0.138 1.04 17.5 < 0.1 4721 147 631 33.3 
Ryegrass 7.4 2.2 9.2 0.140 1.28 17.0 < 0.1 4387 184 645 24.0 
 
3.3.3.b Sorption characterization 
Sorption of glyphosate onto CC residues and soil was determined using a batch 
equilibration technique (OECD, 2000), as detailed in Cassigneul et al. (2015). The 
sorbent:glyphosate solution ratio was 1:9 (g.mL-1) for soil and 1:5.8 for CC residues. 
Amounts of sorbed glyphosate were described using the partition coefficient Kd 
(L.kg-1) and the normalized organic carbon content Kd i.e. Koc (L.kg-1 OC). 
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3.3.4 Experiment 2: glyphosate degradation in microcosms of soil and cover 
crop residues 
3.3.4.a Microcosm setup/construction/description 
Microcosms, i.e. cylinders containing soil (118 g dw) covered by CC mulch (2.5 g dw), 
were set up as detailed in Aslam et al. (2014). The amount of mulch corresponds to 
8 t.ha-1 of biomass in the field, soil and mulch densities being 1.2 g.cm-3 and 0.05 
g.cm-3 respectively. This amount of biomass was chosen to ensure a sufficient soil 
coverage given our objectives. After determination of their retention curve using 
pressure plates (Klute, 1986), water content of both soil and mulch was brought to 
field capacity (pF 2.5) in order to ensure water availability to microorganisms. 
Microcosms were placed in a 2L hermetically sealed jar and incubated in the dark (20 
± 1 °C). To maintain constant soil moisture, a 10 mL vial filled with deionized water 
was placed in each jar and water content was adjusted weekly by weighing and adding 
water as necessary. Two 84-days incubations were performed, both with treatments 
including a bare soil (control) and 4 studied CC-amended soils, but with and without 
14C-glyphosate application. The aim was to characterize separately (i) glyphosate fate 
in ‘soil + mulch’ and (ii) carbon mineralization from mulch. Each treatment was 
repeated thrice. 
3.3.4.b Organic C mineralization 
CO2-C produced by soil respiration and mulch decomposition was trapped in a vial 
containing 20mL of 0.1M NaOH, which was replaced weekly throughout the 
incubation. From a 1 mL aliquot, CO2-C was analysed by colorimetry on a continuous 
flow-analyser (Skalar, the Netherlands). Net mineralization of CC carbon was 
calculated by subtracting the mineralization measured in the control soil treatment 
from that of the CC-amended treatment, and expressing the difference as a 
percentage of the initially-introduced organic carbon content. 
3.3.4.c Degradation study: pesticide monitoring in soil and mulch samples 
At day 0, the recommended rate of glyphosate (2 L.ha-1) was applied at the 
microcosm surface (soil or mulch) in 2 mL of aqueous solution with a micropipette. 
The water volume thus added had been subtracted from the total amount of water 
that had to be added to reach the targeted water content. 
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Mineralized fraction— 14CO2-C originating from glyphosate mineralization in the 
mulch and/or underlying soil was trapped by the same procedure as total CO2-C. The 
vials containing 20 mL of 0.1 M NaOH were replaced weekly throughout the 
incubation. 
Extractable fractions— At 0, 7, 22, 49 and 84 DAT (days after treatment), microcosms 
were destructively sampled. Soils (top 1 cm) and mulches were separately submitted 
to 4 sequential extractions. Substrates were placed in polypropylene tubes containing 
solvent and shaken in a rotary shaker for 24h in the dark at room temperature. The 
substrate:solvent ratio was 1:20 (g.g-1) and 1:3 (g.g-1) for mulches and soils 
respectively. Extractions were performed first with CaCl2 (0.01 M) and then 3 times 
with NH4OH (0.1 M), providing access to the weakly-sorbed and to the strongly-
sorbed 14C-glyphosate. Between each extraction, tubes were centrifuged for 10 min at 
10000 g and 6000 g for the mulch and the soil respectively. Supernatants were 
sampled for radioactivity counting, and the remaining volumes were stored at 4°C 
until HPLC analysis. 
Non-extractable fraction— CC or soil material pellets remaining after the last 
extraction were oven-dried for 72 h (40°C) and ground for 10 min (Retsch GmbH, 
Germany). Duplicate aliquots of 500 mg were burnt in a Sample Oxidizer 307 
(Packard, Meriden, CT, USA) where evolved 14CO2 was trapped in a 20mL 
scintillation vial containing Oxysolve T (Zinsser Analytics, Germany). The vial was 
immediately subjected to scintillation counting. 
Analytical determinations— Radioactivity content in the liquid samples (NaOH, CaCl2 
and NH4OH) was measured by scintillation counting from a 1mL aliquot mixed with 
10 mL of scintillation liquid (Ultima Gold™ XR, Perkin Elmer, USA), using a Packard 
Tri-Card counter (GMI, Inc., USA). To prevent a chemiluminescence reaction, NaOH 
and NH4OH scintillation vials were submitted to a 24h period in the dark prior to 
counting. A blank sample containing solvent or NaOH solution was inserted in each 
counting series. 
To determine the amount of glyphosate and metabolites, soil and mulch extracts 
containing sufficient radioactivity (83.3 Bq.mL-1) were previously filtered (0.45 µm, 
Merck Millipore, Germany), concentrated by evaporation under vacuum at 50°C 
(Rotavapor ®, Büchi, Switzerland), and centrifuged (Sigma 112, Severn Sales, UK) to 
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ensure maximum particle removal. Samples of NH4OH extracts included the extracts 
of the 3 successive extractions. HPLC analysis was performed with a Flexar 
(PerkinElmer, USA) coupled with a radioactive flow detector (Radiomatic Flow 
Scintillation Analyser 150TR, PerkinElmer, USA). Samples (200-500µL) were 
injected into an Allsep TM A-2 anion exchanger column (100mm x 4.6mm, 7µm, Grace 
Davison Discovery Science, USA) preceded by a GA-1 Anion guard column (7.5 x 
4.6mm, Grace Davison Discovery Science, USA) to ensure an efficient separation, 
eluted with a KH2PO4 solution (0.34 g.L-1) adjusted to pH 2 with a 85% H3PO4 
solution. The mobile phase flow was 10-3 L.min-1. Under these conditions, the 
retention time was 3-5 min for GLY and 1-3 min for its main metabolite. 
Glyphosate in the extracts was identified by comparison with the standard 
solution on the basis of retention time. Other detected peaks were considered as 
“main metabolite” (MM) or “unidentified” (UI) peaks. The main metabolite was 
suspected to be AMPA from previous experience with the same analytical method 
but, in the absence of a radiolabelled standard, this could not be verified in this 
particular experiment. The area of each peak was integrated (Chromera ® 
chromatography Data System, PerkinElmer) and expressed as a percentage of initial 
radioactivity applied in the microcosm.  
Degradation half-life modelling— The percentage of glyphosate in the extractable 
fraction in the microcosm (corresponding to the extractable fraction in the mulch + 
the extractable fraction in the underlying soil) was fitted to a single first-order kinetic 
model with untransformed data, C(t) = C0e-kt where C(t) is the measured 
concentration in glyphosate at time t, C0 is the initial concentration measured 
immediately after application, and k is the first-order rate constant (day-1) (Beulke 
and Brown, 2001). Following this model, the degradation half-life (DT50), time (days) 
for 50% disappearance of the initial amount of glyphosate, was calculated for C = 
C0/2 and corresponds to the ln 2/k ratio. 
3.3.5 Data analysis 
3.3.5.a Data handling and modelling 
The radioactivity measured in the different glyphosate fractions was expressed as a 
percentage of the initially applied radioactivity. Cumulative net CO2-C and 14CO2-C 
mineralization were fitted to an exponential model that describes mineralization at 
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incubation time t as aMIN*(1-exp(-kMIN*t)). The parameters aMIN and kMIN describe the 
maximum %C mineralized, and the rate at which it is reached, respectively. 
The kinetics data for extractable and non-extractable fractions proportions were 
fitted to an exponential model with 2 (y=aEXT*exp(-kEXT*t)) and 3 (y=y0+aNER*(1-
exp(-kNER*t))) parameters respectively. In the former case, aEXT is the initial 
extractable proportion and kEXT the rate of decrease, and in the latter case y0 is the 
initial NER proportion, aNER the direction of variation, increase or decrease in NER 
and kNER the rate of NER variation. 
3.3.5.b Statistical analysis 
Analyses of variance were performed to ascertain whether each glyphosate fraction 
proportion (mineralized, water-extractable, ammonia-extractable, total-extractable 
and non-extractable) was influenced by the incubation time, the treatment (CC-
amended or bare soil) or the compartment (soil or mulch) at/on which it was 
measured. Then, for each fraction, a Fisher's LSD test was used to rank the 
treatments or compartments. Additionally, an analysis of the correlations between 
the different glyphosate fractions was carried out at the column and compartment 
level, with treatments considered together and alone. 
Parameters of the different kinetic models were also subjected to analysis of 
variance and post-hoc LSD Fisher test to rank the different treatments, with a level of 
significance set at 0.05. 
3.4 Results 
3.4.1 Adsorption 
Sorption was significantly higher on soil (Kd = 336±48 L.kg-1; Koc = 2781±398 L.kg-
1OC) than on cover crop residues (Kd ranging from 6.4 to 256 L.kg-1 according to the 
CC residue and incubation time) (Fig. 3.1). Kd was 53 and 8 times higher on soil than 
on fresh and decomposed (56-d) CC residues, respectively. Furthermore, the 
statistical analysis performed within the CC revealed a significant effect of both 
decomposition degree and CC type. Sorption increased with the decomposition 
degree of cover crops (p<0.0001), Kd and Koc for decomposed CC (56 d) being on 
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average 8 or 9 times higher than those measured on fresh CC (0 d). Kd was 
significantly higher on white mustard than on other CC for 6- and 56-d old CC, being 
57 L.kg-1 and 75 L.kg-1 while other CC averaged 28 and 50 L.kg-1, respectively. For 28-
d old CC, Kd was significantly higher on ryegrass (99 L.kg-1) than on vetch (39 L.kg-1), 
other CC being intermediate (66 L.kg-1). 
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Figure 3.1 Sorption of glyphosate on cover crop residues. Letters correspond to LSD 
grouping within a single incubation tie. 
In CC, the analysis of correlations between sorption coefficients and organic 
matter descriptors did not show any significant relations for Kd. Koc was inversely 
correlated with the hemicellulose-like fraction (r = -0.55, p<0.05). 
 
3.4.2 Degradation study 
3.4.2.a Mulch characteristics during incubation 
During the whole incubation period, 2.6% of the microcosms’ carbon content was 
mineralized from the bare soil. In CC-amended soils, carbon mineralization ranged 
from 19% (vetch) to 25% (vetch+oat) (Fig. 3.2), corresponding to a weight loss of 
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approximately 35%. Water content remained constant, being 17% (w:w) in the soil 
and 60-72% according to the mulch (data not shown). 
 
Figure 3.2 Organic carbon mineralization. Error bars represent the standard error of 
the mean of 3 replicates. 
3.4.2.b Variability across intercepting material, plant type and time 
Glyphosate recovery in the microcosms averaged 90% of the initially applied dose 
(Fig. 3.3). 14C glyphosate fractions were significantly influenced by time, intercepting 
material (i.e. decaying residue or soil) and plant type (i.e. cover crop species). 
Mineralized fraction— Glyphosate mineralization started immediately after 
application, without any lag phase. It fitted the chosen exponential model well (R2 > 
0.95), with parameter kMIN, the speed at which the maximum is reached, and a, the 
maximum value reached. Treatments differed significantly from each other for the 
parameter aMIN (Table 3.3), with a higher cumulative glyphosate mineralization in the 
bare soil microcosms (27.1 % of applied 14C after 84 days), compared to the 
mineralisation in the CC-amended microcosms, with values ranging from 13.0 to 15.8 
% (Table 3.3). Analysis of the plant type effect showed that the maximum mineralized 
glyphosate was reached significantly faster in ryegrass (Table 3.3). 
Extractable fraction— Total extractable fraction (corresponding to the water and 
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NH4OH extracts) was well fitted by the chosen exponential model, with R² > 0.8 and 
R²=0.65 for CC-amended and bare soil treatments respectively. The extractable 
fraction decreased over time for all treatments (Fig. 3.3). Differences were observed 
between the treatments, extractability falling faster in white mustard than in other 
treatments (param kEXT) (Table 3.3). At the end of the experiment, significantly less 
glyphosate was extractable in the white mustard treatment. 
 
Figure 3.3 Fate of glyphosate in the microcosms. Letters indicate the treatment (a: 
bare soil, b: vetch+oat, c: vetch, d: white mustard, e: ryegrass) and numbers 1, 2 or 3 
indicate the fraction within which molecular forms were analyzed (water- or 
NH4OH-extractable in mulch and/or soil). Results are expressed as % of applied 14C. 
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The extractable fraction is separated into a water-extractable and an ammonia-
extractable fraction, for which more details of molecular forms are given below. 
The water-extractable fraction decreased rapidly from 52.7±3.4 to 7.0±1.3% of 
the applied 14C between 0 DAT and 84 DAT in the mulch compartment (Fig. 3.3, 
fraction ❶) while it remained low in the soil compartment (< 1 % of applied 14C). A 
larger proportion of 14C was extracted with water in the vetch + oat microcosms, until 
49 days of incubation (Fig. 3.3b). In mulches, more metabolites than glyphosate 
(GLY) were found in the water extracts. Both GLY and its main metabolite decreased 
during incubation, averaging 7.9±2.7% to 0.9±0.3% and 45.0±4.7% to 6.7±1.2% of 
the applied 14C between 0 DAT and 84 DAT, respectively.  
Table 3.3 Fraction-dynamics model parameters. Letters correspond to LSD groups. 
  y0  ai (i= MIN, EXT, NER)  ki (i= MIN, EXT, NER) 
Fraction Treatment Value 
Effect of 
mulch vs. 
bare soil 
Effect of 
plant 
type 
 
Value 
Effect of 
mulch vs. 
bare soil 
Effect of 
plant 
type 
 
Value 
Effect of 
mulch vs. 
bare soil 
Effect of 
plant 
type 
Mineralized 
fraction 
y=a*(1-e-kt) 
Bare soil - - -  
27.1 
± 0.9 
A -  
0.06 
± 0.01 
ab - 
Vetch 
+oat 
- - -  
15.0 
± 2.5 
B ns  
0.04 
± 0.01 
b b 
Vetch - - -  
15.8 
± 1.4 
B ns  
0.04 
± 0.01 
b b 
White 
mustard 
- - -  
13.0 
± 0.4 
B ns  
0.04 
± 0.01 
b b 
Ryegrass - - -  
15.1 
± 0.2 
B ns  
0.08 
± 0.01 
a a 
Extractable 
fraction 
y=a*e-kt 
Bare soil - - -  
66.5 
± 0.6 
B -  
0.01 
± 0.00 
b - 
Vetch 
+oat 
- - -  
92.2 
± 0.5 
A ns  
0.00 
± 0.00 
b b 
Vetch - - -  
89.6 
± 0.8 
Ab ns  
0.01 
± 0.00 
b b 
White 
mustard 
- - -  
84.9 
± 7.8 
Ab ns  
0.02 
± 0.00 
a a 
Ryegrass - - -  
89.0 
± 0.8 
Ab ns  
0.01 
± 0.00 
b b 
Non-
extractable 
fraction 
y=y0+a*(1-e-kt) 
Bare soil 
8.9 
± 1.0 
A -  
-2.7 
± 0.9 
C -  
0.12 
± 0.04 
a - 
Vetch 
+oat 
4.1 
± 1.0 
B ns  
59.8 
± 27.7 
A ns  
0.01 
± 0.01 
b b 
Vetch 
3.1 
± 0.7 
B ns  
28.2 
± 6.3 
B ns  
0.02 
± 0.01 
b b 
White 
mustard 
3.4 
± 1.0 
B ns  
53.2 
± 2.3 
Ab ns  
0.05 
± 0.01 
b a 
Ryegrass 
3.6 
± 0.9 
B ns  
31.1 
± 5.9 
Ab ns  
0.02 
± 0.01 
b b 
 
The ammonia-extractable fraction remained stable with time in the mulch 
compartment and varied with no clear trend in the soil compartment while it 
decreased during incubation in the bare soil treatment (Fig. 3.3, fractions ❷ and ❸). 
In the bare soil treatment, GLY proportions decreased from 70 to 20% of the applied 
dose between 0 DAT and 84 DAT, whereas MM proportions increased from 2 to 19% 
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in the same period (Fig. 3.3a). In all CC-amended treatments, the GLY proportion 
decreased from an average of 26.5±4.7% to 14.4±2.1% and from 11.9±0.1% to 
8.8±1.3% in soil and in mulch compartments between 0 DAT and 84 DAT, 
respectively. Meanwhile, MM proportion (i) increased from 1.5±0.3% to 8.5±1.9% in 
soils and (ii) averaged 1.01±0.15% in mulches. 
 
Non-extractable fraction— The NER fraction increased with time for CC-amended 
treatments, especially in the mulch compartment. On the contrary, NER decreased in 
the bare soil from 11 to 7% of the applied dose between 0 and 84 DAT (a<0, Table 
3.3). By comparison, in the soil compartment below the mulch NER increased from 3 
to 5% or remained constant (white mustard) (Fig. 3.3, bricks symbols). At the end of 
the experiment, three statistical groups differing in their NER proportions were 
distinguished: (i) white mustard with 59.7±2.8%, (ii) the 3 other mulches with 
27.2±0.8% and (iii) bare soil with 9.0±1.1% of the initially applied 14C. The modelling 
of NER formation showed that NER formation rate was significantly greater in white 
mustard (kNER parameter) than in other mulches (Table 3.3). 
Glyphosate degradation half-life— In presence of a cover crop mulch, glyphosate 
degradation half-life was longer than in bare soil, being respectively 28-47 days and 
20 days (Table 3.4). DT50 values showed that glyphosate persistence was increased in 
the presence of a mulch layer at the soil surface, whatever the type of mulch. 
Table 3.4 Glyphosate half-life (DT50) calculated from fitting of experimental data to 
C=C0.e-kt model. Data are mean ± standard-error. 
Treatment DT50 (days) LSD group R² 
Bare soil 21 ± 1 b 0.91 
Vetch + oat 28 ± 10 ab 0.80 
Vetch 47 ± 4 a 0.74 
White mustard 43 ab 0.77 
Ryegrass 38 ± 5 ab 0.73 
 
3.4.2.c Correlation between processes 
Considering all treatments, glyphosate mineralization was (i) positively correlated 
with carbon mineralization (r = 0.80 for CC-amended and r = 0.99 for bare soil) and 
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non-extractable fraction (r = 0.54 for CC-amended and r= 0.99 for bare soil, p < 
0.05); (ii) negatively correlated with water-extractable fraction (r = -0.69 for CC-
amended and r = -0.97 for bare soil, p < 0.01).  
Furthermore, NER fraction was (i) positively correlated with mineralized 
glyphosate fraction (r > 0.96, p < 0.01) and carbon mineralization (r = 0.55 for CC-
amended and r = 0.99 for bare soil, p < 0.05) and (ii) negatively correlated with 
water-extractable fraction (r < -0.96, p < 0.05) in bare soil and all CC-treatments 
except vetch. Vetch-specific correlations were found between the ammonia-
extractable fraction and carbon (r = -0.98) and glyphosate (r = -0.99) mineralization. 
At the compartment level, the analysis revealed a correlation of NER formation 
either with water-extractable fraction in mulch (r = -0.98) or with ammonia 
extractable fraction in soil (r = -0.94). 
3.5 Discussion 
3.5.1 Glyphosate fate depends on the intercepting material 
After application, glyphosate fate presented specificities according to the intercepting 
material, i.e. soil or CC mulch. It was much strongly retained by soil than by mulch, 
being mainly extractable with ammonia and with water, respectively. These results 
are in agreement with the sorption measurements (Fig. 3.1) and are mainly explained 
by the sorption affinity of glyphosate to soil mineral constituents (clays, oxides) 
(Sprankle et al., 1975). A diagram illustrating our assumptions for glyphosate fate in 
soil and in mulch is presented in Fig. 3.4. 
Furthermore, despite a high microbial activity in the mulches, reflected by the 
carbon mineralization (Fig. 3.2), glyphosate mineralization in the presence of mulch 
was lowered as compared to the bare soil treatment. These observations partly 
suggest a difference in glyphosate accessibility to microorganisms in the two 
compartments. In soil, although glyphosate is strongly retained, as stated above, the 
herbicide remains accessible for a complete biological degradation. These results are 
in agreement with those of Schnurer et al.(2006) who observed biodegradation of 
soil-sorbed glyphosate. In mulches, the absence of change in the molecular forms 
with time in the ammonia extracts (Fig. 3.3, fraction ❷) suggests that mulch-sorbed 
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molecules were not available for microorganisms. In contrast, soluble glyphosate and 
its degradates are available in the mulch-water extracts, as shown by the decrease in 
their respective proportion (Fig. 3.3, fraction ❶). However, microbial populations 
that colonize the decaying mulch are not as efficient as soil microbial population in 
mineralizing glyphosate.  
 
Figure 3.4 Representation of the main processes involved in glyphosate (GLY) fate in 
mulch and in soil (MM: main metabolite; NER: non-extractable residues). 
NER formation is generally considered to be the result of either microbial 
incorporation of pesticide (Charnay et al., 2004; Nowak et al., 2011), physical 
entrapment in the nanoporosity, chemical stabilization by bounding (Kastner et al., 
1999), or diffusion to less accessible sites during a long period of contact (Cox and 
Walker, 1999). In this study, NER formation was positively correlated to glyphosate 
mineralization by microorganisms in both soil and mulch compartments. As the 
mulch compartment is prone to a higher microbial activity (Fig. 3.2), NER formation 
is clearly one of the main dissipation pathways of glyphosate in mulches, while it is a 
minor pathway for soils. A high glyphosate NER formation was already observed in a 
compost containing 80% of plant material (Lashermes et al., 2012), and in corn and 
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soybean residues (Rampoldi et al., 2011) but it was not the case in aged corn residues 
(Aslam et al., 2014). Lashermes et al. (2012) attributed it to the chemical reactivity of 
glyphosate functional groups. In our study, NER proportion was negatively correlated 
either to sorbed (ammonia extracted) glyphosate fraction in soil or to soluble (water 
extracted) glyphosate fraction in mulches. In CC mulches, the decrease with time in 
soluble glyphosate is combined with a weak mineralization and its nearly constant 
sorbed proportion (recovery of glyphosate in the ammonia fraction). This supports 
the hypothesis of a direct transfer from the ‘soluble’ to the ‘NER’ fraction. A transfer 
from the sorbed fraction to the NER fraction might also occur. In the soil below the 
mulch, the increase in NER formation might be the result of the presence of NER-
containing residual mulch fragments that could not be properly separated due to 
their small size.  
3.5.2 Glyphosate fate as influenced by the nature of the intercepting plant 
material 
Glyphosate fate in the mulch compartment is similar whatever the mulch, i.e. the 
time evolutions of different fractions are generally similar. However, two of the four 
cover crop species stand out from the others. Glyphosate was less mineralized in 
ryegrass than in other cover crops, which we cannot explain, and NER formation is 
maximal in white mustard. This latter result was not expected but can be explained in 
view of the results of the sorption study where white mustard was the mulch which 
maximized sorption at day 6 and 56. These results are consistent with the greater 
glyphosate sorption on turnip rape residues (also Brassicaceae) compared to other 
cover crop residues (Cassigneul et al., 2015). Other explanatory factors could be a 
difference in the relative proportion of stem and leaves in the plant, given that it can 
influence pesticide fate (Blanche et al., 2003; Doublet et al., 2009). White mustard 
had notably thick stems that might have a higher sorptive capacity, due e.g. to a 
higher lignin content (Trinsoutrot et al., 2001) or to a higher specific surface area that 
offers more sorption sites. Furthermore and to support this hypothesis, interception 
by either a leaf or a stem white mustard fragment could explain the greater variability 
observed for NER measurement within this treatment.  
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3.5.3 Glyphosate fate in cover crop residues and environmental risk 
assessment 
In this study, glyphosate fate was studied at a fine scale by considering several 
fractions. The results can be interpreted at a broader scale by considering only two 
fractions: (i) the dissipated glyphosate i.e. the glyphosate mineralized as CO2 and 
immobilized as NER; and (ii) the available glyphosate and metabolites i.e. the 
molecules which remain available and could be leached in field conditions. At this 
scale, except for the white mustard treatment, both dissipated and available 
glyphosate were statistically the same in all treatments. This does not lead to the 
conclusion that glyphosate fate is not influenced by the presence of a cover crop since 
(i) dissipation pathways are treatment-specific, i.e. mineralization and metabolites 
(AMPA) formation are greater in bare soil and more non-extractable residues are 
formed in CC-amended treatments; and (ii) the NER formation pathway in mulch is 
time-dependent, leading to a potential decrease in availability of glyphosate in CC-
amended treatment. This latter point is considered to be trivial for risk assessment 
(Gevao et al., 2000), unless the release of glyphosate or its main metabolite from 
NER occurs, which has already been observed in soils (Barriuso et al., 2008). 
According to the mechanisms potentially involved in NER formation routes we have 
proposed for mulch, such release cannot be excluded.  
The extent to which these results can be extrapolated to field conditions will be 
determined by (i) weather conditions, especially during the time between application 
and the first rain (Willis et al., 1994) and the temperature (Mamy and Barriuso, 
2013); (ii) agricultural practices, especially cover crop incorporation (Coppens et al., 
2007) and fertilization (Bott et al., 2011; Simonsen et al., 2008); and (iii) mulch 
biomass, coverage, and contact with soil as well as soil type (Al-Rajab and Schiavon, 
2010). Modelling could be used to investigate the impact of such mulch specific 
processes in the field. A first possibility would be to use the DT50 estimates obtained 
in our laboratory experiments in pesticide fate models currently used for risk 
assessment. However, in such models, limitations may appear in the physical 
description of the mulch layer. Another approach would be to test model such as the 
one recently proposed by Aslam et al. (2014), which accounts for the coupling 
between mulch decomposition and glyphosate fate. 
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3.6  Conclusions 
This study aimed at evaluating the effects of a mulch of cover crop residues located at 
the soil surface on the environmental behaviour of glyphosate. In the presence of a 
cover crop mulch, glyphosate and its metabolite remained mainly water-soluble, but 
with time, a higher proportion of the herbicide became non-extractable. Unlike in soil 
conditions, bound residue formation was the main process involved in glyphosate 
dissipation in cover crop mulches. Variations in the intensity of each process were 
observed among the four cover crop residues studied, but remained unexplained by 
the biochemical composition of the residues. Finally, degradation half-life of 
glyphosate was increased with all type of mulches. Such results suggest a greater risk 
of glyphosate transfer by leaching in conservation agriculture systems. 
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4 
ÉTUDE DE LA DÉGRADATION DU 
S-METOLACHLORE DANS LES RÉSIDUS DE 
CULTURES INTERMÉDIAIRES DE DIFFÉRENTS 
NIVEAUX DE DÉCOMPOSITION
  
 
Microcosmes de sol couvert ou sol nu au moment de l'application de S-métolachlore. Par ligne, on 
observe en haut de la photo des microcosmes de : sol couvert par un mélange de vesce et d'avoine 
préalablement décomposé pendant 56 jours et un microcosme de sol nu; au milieu des 
microcosmes de sol couvert par du ray-grass "frais" (3 répétitions); et en bas des microcosmes 
ray-grass préalablement décomposé pendant 6 jours (3 répétitions).
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4.1 Résumé en français 
Comportement du S-métolachlore et de ses métabolites, les acides oxanilique et 
éthanesulfonique, dans des résidus de culture intermédiaire frais ou partiellement 
décomposés. Étude en laboratoire. 
Au moment de l'application printanière d'herbicides de pré-levée, la surface du sol de 
parcelles en agriculture de conservation est, la plupart du temps, recouverte de 
résidus de cultures intermédiaires (ci-après appelés mulchs). L'état de décomposition 
de ces mulchs à ce moment-là dépend de la date de leur destruction ainsi que du type 
de culture intermédiaire (espèce). Pour comprendre l’impact de ces facteurs sur le 
devenir du S-métolachlore, sa sorption et sa dégradation ont été suivies dans des 
microcosmes de sol nu (BS pour Bare Soil), traitement témoin, et dans des 
microcosmes de sol recouvert par des mulchs de cultures intermédiaires (2 espèces 
ou mélange [vesce + avoine et ray-grass] × 4 état de décomposition initiale [0, 6, 28 
et 56 jours]). La distribution du 14C-S-métolachlore et de ses métabolites dans les 
fractions minéralisées, extractibles et non extractibles (NER) de sol et de mulch, a été 
déterminée à 5 dates au cours d'une période de 84 jours (20 ° C). 
Les résultats montrent que l’herbicide est extrait du microcosme BS (sol nu) en 
quantités intermédiaires à celles extraites dans les microcosmes avec mulchs « très 
décomposés » (28 et 56 jours) et « pas et peu décomposés » (0 et 26 jours). Les 
métabolites représentent jusqu'à 43% de la radioactivité totale, avec une variabilité 
liée au type de mulchs, et au compartiment du microcosme dans lequel ils sont 
trouvés (sol ou mulch). La minéralisation de l’herbicide est cependant faible dans les 
microcosmes (<2%, pour tous les traitements). La formation de résidus liés (NER) est 
équivalente dans le sol nu et dans les sols couverts de mulchs « très décomposés », et 
est plus importante dans les sols couverts de mulchs « pas et peu décomposés ». La 
demi-vie (DT 50) du S-métolachlore est de 23 jours dans le sol nu, contre 
respectivement 9, 15, 35 et 25 jours dans les sols couverts de mulchs de cultures 
intermédiaires décomposées pendant 0, 6, 28 et 56 jours avant application. Ces 
résultats ont été attribués à la proportion de 14C interceptée par le mulch, ainsi qu’à 
des niveaux plus élevés de matière organique et d’activité microbienne dans les 
mulchs moins décomposés par rapport à ceux qui le sont davantage. Ils montrent que 
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l’état de décomposition des résidus de cultures intermédiaires qui interceptent le S-
métolachlore lors de son application a une influence sur son devenir. 
4.2 Introduction  
S-metolachlor ([2-chloro -N-(2-ethyl-6-methylphenyl)-N-(methoxy-1-methylethyl) 
acetamide] or SMOC) is a pre-emergence herbicide, which is widely used worldwide in 
different crops such as maize, cotton, sugarcane or soybean to control annual 
broadleaf weeds and grasses. In agrosystems that include cover crops (CC), SMOC (S-
metolachlor) applied after the main cash crop sowing is intercepted by the soil and by 
the CC in soil conservation systems. The CC state depends on its destruction date, 
that varies according to the farmers’s objectives and the local pedo-climatic 
characteristics (Clark et al., 1997, 1994; Sainju and Singh, 2001). Thus, CC 
intercepting SMOC can be either “fresh” (or beginning to die if just killed), “under 
decomposition or decomposed” if killed some weeks before, or mixed with soil by 
stubble ploughing (Garibay et al., 1997). Furthermore, the long term use of cover 
crops leads to changes in soil characteristics within the first centimeters, such as 
organic matter (OM) accumulation (Ding et al., 2006). 
SMOC sorption in soils is considered as low, for eg. 4.4 L.Kg-1 in a cultivated soil 
(Krutz et al., 2004) and SMOC is the less sorptive acetalinide herbicide used in 
agriculture (Wang et al., 1999). SMOC sorption positively correlates with various 
factors taken together, such as SOM content, (Wang et al. 1999; Si et al. 2009; 
Obrigawitch et al. 1981), clay proportion (Pusino et al., 1992; Wang et al., 1999), pH 
(Alletto et al., 2013), and might involve the establishment of covalent bounds (Wang 
et al. 1999; Crisanto et al. 1995). In plant residues, SMOC sorption is related to 
organic matter characteristics such as its lignin content (Aslam et al. 2013). It was 
shown to increase with the decomposition degree of cover crops (Cassigneul et al. 
2015), and to be higher than SMOC sorption in soil, due to a higher OM content 
(Krutz et al. 2004). 
SMOC degradation in soils is mainly related to microbial activity (Si et al. 2009), 
and is highly variable in soils (Alletto et al., 2013), with a dissipation half-life ranging 
from 15 to 132 days (Rivard, 2003). It results in the formation of two stable 
metabolites: metolachlor oxanilic acid [2-[(2-ethyl-6-methylphenyl)(2-methoxy-1-
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methylethyl)amino]-2-oxo-acetic acid] (OA) or metolachlor ethanesulfonic acid [2-[(2-
ethyl-6- methylphenyl)(2-methoxy-1-methylethyl-1)amino]-2-oxoethane-sulfonic acid] 
(ESA). These degradation products are frequently found in shallow and ground 
waters (CGDD 2011; Gilliom 2007) indicating a contamination of ground and surface 
waters by this herbicide. 
Considering plant residues, SMOC degradation was especially studied in 
switchgrass and tall fescue (Mersie et al., 2004), turfgrass, and in vetch (Teasdale et 
al., 2003), respectively grown in vegetative filter strips, golf courses or home lawns, 
and as cover crop. White et al. (2009) showed that SMOC dissipation was enhanced 
in the presence of cover crops, metolachlor and ESA levels being up to 16 and 2.4 
times higher in groundwaters beneath the soils not cropped with cover crops when 
compared to those sown with cover crops. Similar conclusions were drawn for SMOC 
degradation in multi-species vegetative buffer strips (Staddon, 2001). However, 
Mersie et al. (2004) did not found difference of SMOC degradation half-life in sandy 
loam sediments and switchgrass covered soil. 
For pesticides such as endosulfan or glyphosate, the nature of the crop that 
intercepts pesticides influences its further degradation (Cassigneul et al., 2016; 
Doublet et al., 2009; Mersie et al., 2003), either positively or negatively. 
Furthermore, the decomposition degree of cover crop residues was shown to be a 
delaying factor of glyphosate degradation (Cassigneul et al., 2016). 
In France, the threat of nitrate and pesticides contamination of ground and 
surface waters dedicated to human consumption lead to the use of cover crop in 
agrosystems by the way of policies. Thus, under the impetus of the European policies 
to improve water quality (Directive 2000/60/CE du 23/10/20, 2000), the 
implantation of cover crops is mandatory in “vulnerable” areas, which were delimited 
in 65% of the country’s towns. On the other hand, SMOC and its OA and ESA 
degradates are being one of water quality decommissioning factor, especially in maize 
growing watersheds. In order to better assess the impact of cover crop use on soil and 
water quality, a detailed knowledge of the processes at stake is needed. Here, 
considering that the nature and degree of decomposition of the intercepting plant 
residues influences pesticide fate (Aslam et al. 2014b; Cassigneul et al. 2016), we 
addressed the way they influence SMOC sorption and degradation. The objectives of 
this laboratory study are (i) to compare the fate of SMOC in bare soil vs. in soil 
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covered with a cover crop mulch, and (ii) to analyse the effect of both the cover crop 
species and the initial decomposition state of cover crop residues on the fate of SMOC 
in mulch, and finally (iii) to predict, using a simple model, the behaviour of SMOC in 
the situation mimicking herbicide spraying on mulch in the conservation tillage 
system conditions. 
4.3 Materials and methods 
4.3.1 Soil and mulch sampling 
Four plant species, including hybrid ryegrass (Lolium hybridum, Rg), white mustard 
(Sinapsis alba), common vetch (Vicia sativa) and a mixture of common vetch + oat 
(Vicia sativa and Avena sativa, VO), were grown as cover crops (CC) on the Lamothe 
INP-EI Purpan experimental station (near Toulouse, SW France) from June to 
September 2012. For the past 10 years prior to these cover crops, durum wheat or 
sunflower were grown on this field, with no S-metolachlor application. Shoots of the 
cover crops were collected, dried at 40°C and cut into 1 cm square pieces. The 
corresponding underlying 0-5 cm topsoil was collected, sieved (5 mm mesh) and 
stored at 4°C. CC-associated soils were sampled on the corresponding CC plot. The 
soil is a clay loam soil and classified as Stagnic Luvisol according to IUSS Working 
Group WRB (IUSS Working Group WRB, 2007). 
4.3.2 Herbicides 
Pure analytical standards of S-metolachlor and 14C-S-metolachlor (U-phenyl-labelled, 
99.9% radiochemically pure), 14C-OA ((2-ethyl-6-methyl-(ring-U-14C)phenyl)(2-
methoxy-1-methylmethyl), 96,6% pure) and 14C-ESA (phényl-U-14C-CGA354743, 98% 
pure) were supplied by Syngenta Agro SAS (Basel, Switzerland). Solvents came from 
Carlo Erba (Val de Reuil, France). 
4.3.3 Experiment 1: S-metolachlor sorption on decaying cover crop residues 
4.3.3.a Incubations and mulch characterization/description 
CC mulches were decomposed in the dark for 6, 28 or 56 days at 28°C. Each 
moistened mulch was placed on the top of its associated soil, previously brought to 
field capacity (pF 2.5), on a 27*37*7 cm plastic tray. At days 0, 6, 28 or 56 of the 
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incubation, after drying (40°C), and grinding (1 mm or 50µm) CC were analysed (i) in 
duplicate for their carbon and nitrogen content (NH 1500 CN, Fisons Instruments) 
and (ii) on a single aliquot for their biochemical composition as assessed by Van Soest 
fractionation (Van Soest and Robertson, 1979). Mulches and soils characteristics are 
described in Tables 4.1 and 4. 2.. 
Table 4.1 Cover crops characteristics at different incubation times. OM: organic 
matter, SOL: water-soluble, NDF: neutral detergent fiber soluble, HEM: 
hemicellulose-like, CEL: cellulose-like, LIC: lignin-like, C: carbon, N: nitrogen. 
CC Incubation time OM SOL NDF HEM CEL LIC C (mg.g-1) N (mg.g-1) C/N 
Vetch + oat 
0 89.1 31.3 7.1 21.1 33.7 6.8 427.6 34.7 12.3 
6 81.0 29.4 12.0 12.7 38.7 7.1 427.5 34.8 12.3 
28 73.8 27.8 18.7 16.2 23.7 13.6 370.6 37.7 9.8 
56 75.8 18.8 24.3 18.2 23.5 15.2 374.0 36.5 10.3 
Ryegrass 
0 87.8 37.7 3.1 28.8 26.8 3.6 423.9 34.9 12.1 
6 72.1 24.4 26.1 15.1 18.2 16.1 377.6 44.6 8.5 
28 74.9 39.5 9.6 14.2 28.1 8.6 382.3 33.9 11.3 
56 72.6 23.5 27.3 15.7 19.2 14.3 380.9 43.2 8.8 
 
Table 4.2 Soil characteristics according to the above-ground cover crop. 
CC pH 
OM 
(%) 
C/N 
N 
(%) 
Organic 
C (%) 
CEC 
(méq.100g-1) 
pH 
KCl 
Calcaire 
total 
(%) 
CaO 
exangeable 
(mg.kg-1) 
K2O 
exangeable 
(mg.kg-1) 
MgO 
exangeable 
(mg.kg-1) 
P2O5 
Olsen 
(mg.kg-1) 
Vetch 
+ oat 
7.42 2.08 8.17 0.15 1.21 19.51 6.57 <   0.100 4671 158 734 29.4 
Ryegrass 7.44 2.21 9.18 0.14 1.28 17.00 6.60 <   0.100 4387 184 645 24.0 
 
4.3.3.b Sorption characterization 
Sorption of SMOC onto CC residues (hybrid ryegrass, white mustard, vetch or vetch + 
oat mixture) and soil was determined using a batch equilibration technique (OECD, 
2000), using 14C-SMOC (573 MBq.mmol-1) dissolved in aqueous solution with 10-2 M 
Calcium Chloride. as detailed in Cassigneul et al. (2015). The sorbent - solution ratio 
was 1:9 (g.mL-1) for soil and 1:6 for CC residues due the differences in bulk densities. 
Amounts of sorbed SMOC were described using the partition coefficient Kd (L.kg-1) 
and the normalized organic carbon content Kd i.e. Koc (L.kg-1 OC). 
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4.3.4 Experiment 2: S-metolachlor degradation in interaction with cover crop 
residues mulch in a soil microcosm experimental system 
4.3.4.a Microcosm setup 
Microcosms, i.e. cylinders containing soil (118 g dw) covered by CC mulch (either 
ryegrass or the vetch + oat mixture), were set up as detailed in Aslam et al. (2014a). 
The amount of mulch placed on top of the soil depended on its initial decomposition 
degree. Based on the data obtained in the same conditions (Cassigneul et al., 2016), 
the weight loss that occurs during the decomposition of 2.6 g of mulch was taken into 
account. The amount of added mulch was then 2.60 ± 0.07 g, 2.19 ± 0.03 g, 1.60 ± 
0.001 g and 1.32 ± 0.02 g for T0, T6, T28 and T56 initial degree of decomposition, 
respectively. ‘Fresh’ mulches (T0, not decomposed) amount corresponds to 8 t.ha-1 of 
biomass in the field, and provided a sufficient coverage given our objectives. After 
determination of the mulches retention curve using pressure plates (Klute, 1986), 
water content of both soil and mulch was brought to field capacity (pF 2.5) in order to 
ensure water availability to microorganisms. Microcosms were placed in a 2L 
hermetically sealed jar and incubated in the dark (20±1°C). Moisture was maintained 
via a 10 mL vial filled with deionized water, which was placed in each jar and water 
content was adjusted weekly by weighing and adding water as necessary. Each 
treatment was repeated thrice. 
4.3.4.b Degradation study: pesticide monitoring in soil and mulch samples 
At day 0, the recommended rate of S-metolachlor (1.5 L.ha-1, corresponding to 
0,2 mg.kg-1 of SMOC) was applied with a micropipette at the microcosm 
surface, either on soil or on mulch (4 decomposition degree x 2 species:  
ryegrass or vetch + oat mixture), in 2 mL of aqueous solution of a 14C labelled 
SMOC solution. 
Mineralized fraction— 14CO2-C originating from SMOC mineralization in the mulch 
and/or underlying soil was trapped by the same procedure as total CO2-C. The vials 
containing 20 mL of 0.1 M NaOH were replaced weekly throughout the incubation. 
Extractable fractions— At 0, 7, 14, 28 and 84 DAT (days after treatment), microcosms 
were destructively sampled. Soils (top 1 cm) and mulches were separately submitted 
to a ‘CaCl2 (0.01M) + 3 x methanol’ sequential extraction, providing access to weakly-
sorbed + strongly-sorbed 14C-molecules. Substrates (soil or mulch) were placed in 
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polypropylene tubes containing solvent and shaken in a rotary shaker for 24h in the 
dark at room temperature. The substrate:solvent ratio was 1 to 20 (g.g-1) and 1 to 3 
(g.g-1) for mulches and soils respectively. Between each extraction, tubes were 
centrifuged for 10 min at 10000 g and 6000 g for the mulch and the soil respectively. 
Supernatants were sampled for radioactivity counting, and the remaining volumes 
were stored at 4°C until HPLC analysis. 
Non-extractable fraction— Pellets of CC or soil material remaining after the last 
extraction were oven-dried (72h, 40°C) and ground. Duplicate aliquots of 500 mg 
were burnt in a Biological Oxidizer OX 700 (Zinsser Analytic) where evolved 14CO2 
was trapped in a 20 mL scintillation vial containing Oxysolve. The vial was 
immediately subjected to scintillation counting.  
Analytical determinations— Radioactivity in the liquid samples (NaOH, CaCl2 and 
methanol) was measured by scintillation counting from a 1 mL aliquot mixed with 
10 mL of scintillation liquid, using a Packard Tri-Card counter (GMI, Inc., USA). To 
prevent a chemiluminescence reaction, vials were submitted to a 24h period in the 
dark prior to counting. A blank sample containing solvent or NaOH solution was 
inserted in each counting series. 
The amount of SMOC and metabolites in soil and mulch extracts was determined 
through analysis by HPLC. To ensure a maximum particle removal, the sample 
preparation included filtration (0.45 µm), concentration by evaporation under 
vacuum and at 50°C, and centrifugation. Then, due to an insufficient radioactivity 
level (< 83.3 Bq.mL-1) in individual samples, the 3 replicates of CaCl2 extracts were 
pooled; and the extracts originating from the 3 successive methanol extractions were 
pooled in one single methanol extract. 
HPLC analysis was performed with a Flexar (PerkinElmer, USA) coupled with a 
radioactive flow detector (Radiomatic Flow Scintillation Analyser 150TR, 
PerkinElmer, USA). Samples (200-500 µL) were injected into a Nova-Pak C18 
column and eluted with methanol. The mobile phase flow was 1 mL.min-1. Under 
these conditions, the retention time was 24-25 min for SMOC, 8-9 min for OA and 9-
10 min for ESA. 
SMOC, ESA and OA in the extracts were identified by comparison with the 
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standard solution on the basis of retention time. Other detected peaks were 
considered as “unidentified” (UI) peaks. The area of each peak was integrated 
(Chromera® chromatography Data System, PerkinElmer) and expressed as a 
percentage of initial radioactivity applied in the microcosm. 
Degradation half-life modelling— The percentage of SMOC in the extractable fraction 
in the microcosm (corresponding to the extractable fraction in the mulch + the 
extractable fraction in the underlying soil) was fitted to a single first-order kinetic 
model with untransformed data, C(t) = C0e-kt where C(t) is the measured 
concentration in SMOC at time t, C0 is the initial concentration measured 
immediately after application, and k is the first-order rate constant (day-1) (Beulke 
and Brown, 2001). Following this model, the degradation half-life (DT50), time (days) 
for 50% disappearance of the initial amount of SMOC, was calculated for C = C0/2 
and corresponds to the ln 2/k ratio. 
4.3.5 Data analysis 
4.3.5.a Data handling and modelling 
All measured variables were fitted to exponential models. 
Cumulative net 14CO2-C mineralization and non-extractable residues formation 
were fitted to exponential models that describe the proportion of 14C-molecules at 
incubation time t as: 
y = aMIN or NER × (1-exp(-kMIN or NER × t)). 
The parameters aMIN or NER and kMIN or NERrespectively describe the maximum %
14C 
mineralized/non-extractable, and the rate at which it is reached. 
The kinetics data for extractable fraction (both CaCl2 and methanol-extracts) 
were fitted to a decreasing exponential model with such as: 
y = aEXT × exp(-kEXT × t). 
The parameters aEXT and kEXT respectively describe the initial %
14C extractable 
molecules, and the rate at which it decreased. 
The radioactivity measured in the different 14C fractions was normalized to the 
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dry matter content, and expressed as a percentage of the initially applied 
radioactivity. 
For analysis at the column level, fractions were considered as related to the 
column total mass balance:  
fraction data at each date = 
fraction measured
column total mass balance
. 
For analysis at the compartment level (soil or mulch), all fractions, except 
mineralized fraction, were considered as related to the compartment mass balance: 
CaCl2, methanol or NER data at each date=fraction measured ×
column total mass balance 
compartment mass balance
 . 
Mineralization fraction was considered as follows: 
mineralization data at each date=
measured mineralized fraction
total mass balance
. 
For analysis within a compartment, data were considered as related to the 
compartment mass balance as: 
fraction data at each date =
fraction measured 
compartment mass balance
× 100. 
4.3.5.b Statistical analysis 
At the microcosm level, analyses of variance were performed on model parameters a 
and k to ascertain whether each SMOC fraction proportion (mineralized, water-
extractable, methanol-extractable, total-extractable and non-extractable) was 
influenced by the studied factors, i.e the plant type, the initial decomposition degree 
and the incubation time. Model parameters were then subjected to a post-hoc LSD 
Fisher test to rank the different treatments, with a level of significance set at 0.05. 
Further analysis of variance was carried out to ascertain the studied factor 
influence on SMOC behaviour in the mulch and soil compartments. Correlations 
(Pearson, p<0.05) between the different SMOC fractions were analysed at the column 
and compartment level, with treatments considered together or alone. When 
considering the mulch compartment, correlations between SMOC fractions and 
mulch humidity, biomass, and composition were also investigated.
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4.4 Results 
4.4.1 Sorption 
Sorption of SMOC was significantly lower on soil, with Kd = 2.3 L.kg-1 and Koc = 6.0 
L.kg-1 OC, than on mulch of cover crop residues where Kd ranged from 35 to 80 L.kg-1 
according to the CC residue and incubation time (Table 4.3). Kd was 17 and 27 times 
higher on fresh and decomposed (56-d) CC residues than on soil, respectively. Within 
the CC mulch, a significant effect of both decomposition degree and CC type was 
observed. Sorption increased with the decomposition degree of cover crops 
(p<0.0001), Kd and Koc for decomposed CC (56 d) being on average 1.5 and 1.9 times 
higher than those measured on fresh CC (0 d of decomposition). However, between 
cover crops decomposed 28 and 56 days, no significant increase was observed for the 
average sorption level. Fresh ryegrass was the less sorptive cover crop for SMOC. 
Once decomposed, ryegrass and vetch alone has higher sorption capacities than white 
mustard or vetch + oat (VO) mixture (significant differences are valid only for Kd 
values). 
Table 4.3 Sorption parameters (Kd in L.kg-1 and Koc in L.kg-1OC) of SMOC. Measures 
were performed in soil and for four species of cover crops (vetch and oat mix, vetch, 
white mustard and ryegrass) and four initial degree of decomposition (0, 6, 28 and 56 
days at 28°C). 
Incubation 
time (days) 
Soil Vetch + oat Vetch White mustard Ryegrass 
Kd (L.kg-1) Koc (L.kg-1OC) Kd Koc Kd Koc Kd Koc Kd Koc 
0 
2.3 
± 0 
6.0 
± 0 
43.7 
±3.0a 
102.2 
± 6.0a 
42.8 
± 1.0a 
99.2 
±3ab 
38.0 
±3ab 
97.0 
±8ab 
35.3 
±0b 
83.3 
±1b 
6 - - 
45.2 
±1.0b 
105.6 
± 3.0b 
49.2 
± 4.0b 
139.6 
±12a 
35.0 
±3c 
108.1 
±9b 
61.0 
±2a 
161.4 
±4a 
28 - - 
66.6 
±1.0a 
179.7 
± 3.0a 
61.7 
± 7.0a 
192.1 
±23a 
36.0 
±2b 
100.5 
±6b 
71.0 
±7a 
185.7 
±18a 
56 - - 
56.8 
±0.0b 
151.9 
± 1.0a 
59.3 
± 10ab 
204.1 
±35a 
52.8 
±5b 
152.1 
±13a 
80.6 
±9a 
214.0 
±25a 
Letters correspond to LSD groups performed within each cover crop. 
When considering all mulch together, sorption coefficient (Kd) was correlated 
negatively to the cellulosic-like content (r=-0.52, p<0.05) and positively to the lignin-
like content (r=0.58). VO alone was correlated to the mulch nitrogen content (r=-
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0.90) and the C to N ratio (r=-0.70) while vetch sorption was correlated to the lignin-
like content (r=0.97) and white mustard sorption was correlated with the mulch OM 
content (0.99).  
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Figure 4.1 Mulch moisture (a) and dry matter (b) change versus time during the 
degradation study. Before the incubation begins, vetch + oat (circle symbol) and 
ryegrass (square symbol) mulches were decomposed for 0 (yellow), 6 (orange), 28 
(red) or 56 (brown) days (28°C, obscurity). Error bars represented the standard error 
of the mean (n=3). 
4.4.2 Degradation study 
4.4.2.a Mulch characteristics during incubation 
During the whole incubation period, mulch water content remained constant or 
(a) 
(b) 
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slightly decreased, being 17% (w:w) in the soil and 33-76% in the mulch. Fresh 
residues had a higher water content than decomposed ones, values averaging 
68.6±1.1, 66.6±1.6, 53.4±3.7, and 51.4±3.4% respectively for residues decomposed 0, 
6, 28 or 56 days at 20°C respectively (Fig. 4.1.a.). Mulch biomass reduction rates were 
ranked in the same order, biomass being reduced in average by 2.1, 1.5, 1.5 and 1.2 
times between 0 and 84 DAT, for residues previously decomposed 0, 6, 28 or 56 days 
at 20°C respectively (Fig. 4.1.b.). 
4.4.2.b SMOC fate within intercepting material, plant type and time 
SMOC recovery in the microcosms averaged 78.0 ±2.2% of the initially applied dose. 
14C-SMOC fractions evolutions versus time were significantly influenced by the 
intercepting material (i.e. decaying CC residue or soil) and by the CC initial 
decomposition state (IDS). 
SMOC mineralization was very low (Fig. 4.2.a.b.) and over 84 days reached less 
than 1.5% of the applied dose for all the treatments. It was maximized in bare soil 
(1.14 ±0.03 %), significantly higher in ryegrass (Rg) than in vetch+oat (VO) cover 
crop, and significantly higher in treatments with fresh cover crops (0.5±0.0 and 
0.9±0.01 for VO and Rg) than in treatments with decomposed ones (0.1±0.01 and 
0.2±0.01 for VO and Rg). Given the very low proportion of mineralized SMOC, data 
did not fit the classical exponential model but a linear one. 
The non-extractable fraction— (Fig. 4.2.g.h.) increased with time for all treatments, 
representing 37.4 ± 4.0% of the applied dose at the end of the incubation. For bare 
soil, NER reached 27.9 ± 0.1% of the applied dose at 84 DAT. For CC-topped 
microcosms, more NER were formed in T0 and T6 treatments than for the bare soil, 
T28 or T56 mulches that were statistically equivalent. For the former, NER fraction 
reached 53.6 ± 3.9% and 44.5 ± 2.7% of the applied dose for T0 and T6 respectively. 
Furthermore, according to the k parameter of the exponential model (Table 4.4), 
NER formation rate was faster in treatments with fresh mulches than for all others. 
At last, NER formation was statistically greater in ryegrass than in vetch+oat 
mulches. 
Total extractable fraction— The total extractable fraction (corresponding to the sum of 
water and methanol extracts) decreased over time, fitting well the chosen exponential 
model, with r²=0.86 ± 0.09 in average for all treatments. 
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Figure 4.2 Mineralization (a,b), water-extractable (c,d), methanol-extractable (e,f) 
and non-extractable residues (g,h) of 14C-S-metolachlor and degradates versus time 
of 84 days in degradation study. In each microcosm 14C-S-metolachlor was applied at 
the surface of the cover crop mulch layer covering the soil, as vetch + oat (left) or 
ryegrass (right). Control microcosms were carried out only with soil (cross). Before 
the incubation begins, vetch + oat (circle symbol) and ryegrass (square symbol) 
mulches were decomposed 0 (yellow), 6 (orange), 28 (red) or 56 (brown) days (28 °C, 
obscurity). Error bars represented the standard error of the mean (n = 3). (For 
interpretation of the references to color in this figure legend, the reader is referred to 
the web version of this article.) 
(a) (b) 
(c) 
(e) 
(d) 
(f) 
(g) (h) 
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Extractability decreased faster in mulch-topped treatments than in bare soil (see 
k parameter, Table 4.4), but the total amount of 14C-molecules was not significantly 
affected by the presence of a mulch at the soil surface. However, when considering 
water-extractable or methanol-extractable fraction separately, significant differences 
were observed. More details are given below. 
The water-extractable fraction (WEF) decreased strongly over incubation, from 
55.2 ±1.8% to 27.9 ±1.8% of the applied dose when considering all treatments at the 
microcosm scale (Fig. 4.2.cd). In bare soil, the water-extractable fraction decreased, 
from 61.4 ±0.6% to 42.3 ±0.3% of the applied dose between 0 and 84 DAT. In the 
mulch compartment, significantly more soluble 14C-molecules were found in VO than 
in Rg treatments. Decomposed mulch (T6, T28 and T56) were statistically equivalent, 
but different from the fresh ones. At the beginning of the incubation, there were 
significantly more soluble 14C-molecules in the fresh mulch than in the decomposed 
ones. The values were 43.9 ±2.0% and 39.6 ±4.6% of the applied dose in VO_0 and 
Rg_0, while they were 29.0 ±1.9% and 13.4 ±1.2% in decomposed VO and Rg, 
respectively. Then, the intensity of decrease (k parameter of the exponential model, 
Table 4.4) was higher in fresh than in decomposed mulches, resulting in 17% and 
34% lower levels of water-extractable molecules in fresh mulches, respectively for VO 
and Rg (Fig. 4.2.cd). In the soil under the mulch, WEF was statistically the same for 
VO and Rg but varied according to the decomposition degree of the CC mulch. 
Treatments ranking was given in the opposite direction as compared with the one 
observed in the mulch, i.e. soils that were under “fresh” mulches contained 
significantly less soluble molecules than soils under decomposed ones. 
The methanol-extractable fraction (MEF) also decreased during incubation, 
from 37.5 ±1.6 to 20.8 ±2.9 % of the applied dose, according to the treatment and at 
the microcosm scale (Fig. 4.2.ef). In bare soil, MEF decreased from 41.9 ±3.4 to 17.0 
±0.8% of the applied dose between 0 DAT and 84 DAT. In microcosms topped with 
fresh and T6 mulches, MEF decrease was stronger than in much decomposed ones 
(T28 and T56), resulting in a MEF at 84 DAT 63% and 21% lower than the initial one, 
respectively. In their mulch compartment, MEF was significantly higher in T28 and 
T56 decomposed mulch than in T0 and T6 ones and was not significantly different 
between VO and RG mulches. The intensity of decrease was stronger in T28 and T56 
than in less decomposed mulch. 
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Table 4.4 Fraction-dynamics model parameters. 
  ai (i= EXT, NER) 
 ki (i= EXT, NER) 
Fraction Treatment Value 
Effect 
of 
cover 
crop 
Effect 
of 
plant 
type 
Effect 
of plant 
type x 
initial 
decomposition  
degree 
 Value 
Effect  
of 
cover 
crop 
Effect  
of 
plant 
type 
Effect 
of plant 
type x 
initial 
decomposition  
degree 
Extractable 
fraction  
 
y=aEXT*e(-kEXT*t) 
Bare soil 
95.7 
±0.2 
a      
0.004 
±0 
d     
Rg_T0 
86.3 
±0.9 
d 
b 
d  
0.011 
±0.001 
a 
a 
a 
Rg_T6 
92.6 
±0.3 
bc bc  
0.008 
±0 
bc bc 
Rg_T28 
96.5 
±0.3 
a a  
0.003 
±0 
d d 
Rg_T56 
94.7 
±0.4 
ab ab  
0.004 
±0 
d d 
VO_T0 
94.7 
±1.4 
ab 
a 
ab  
0.009 
±0 
bc 
a 
bc 
VO_T6 
92.1 
±0.6 
c c  
0.007 
±0 
c c 
VO_T28 
95.0 
±0.6 
a a  
0.004 
±0 
d d 
VO_T56 
96.0 
±1.0 
a a  
0.004 
±0 
d d 
Non-
extractable 
fraction  
 
y=aNER* 
e(1-exp(-kNER*t)) 
Bare soil 
30.2 
±0.0 
d      
0.03 
±0 
c     
Rg_T0 
56.5 
±0.0 
a 
a 
a  
0.07 
±0 
a 
a 
a 
Rg_T6 
48.8 
±0.0 
bc ab  
0.04 
±0 
bc bc 
Rg_T28 
28.2 
±0.1 
d c  
0.03 
±0 
c c 
Rg_T56 
33.3 
±0.5 
d c  
0.03 
±0.001 
bc bc 
VO_T0 
53.7 
±0.2 
ab 
a 
a  
0.04 
±0 
bc 
a 
bc 
VO_T6 
29.8 
±0.2 
c b  
0.04 
±0 
bc bc 
VO_T28 
30.1 
±0.2 
d c  
0.04 
±0 
bc bc 
VO_T56 
43.5 
±0.8 
d c  
0.05 
±0 
bc bc 
Letters correspond to LSD groups, i.e treatments belonging to the same group within 
a column (by fraction or plant type within a fraction) are not significantly different 
one from another, and treatments classified as belonging to 2 groups (when two 
letters are indicated) are significantly equivalent to both of the groups. 
In the soil under the mulch, variations were different. The decrease of the MEF 
started 14 DAT while it started once the incubation began in the mulch compartment. 
Then, there was 55% more MEF in the soil below the decomposed mulch (T6, T28 
and T56) than in the one below undecomposed T0_mulch, in average for VO and Rg. 
4.4.2.c Degradation half-life 
The degradation half-life (DT50) in bare soil was 23.2 ±0.01 days, and was 
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intermediary between “fresh” mulches (T0 and T6) and decomposed ones (T28 and 
T56) according to the Fischer LSD test (Table 4.5). SMOC degradation half-life 
relationship with the initial decomposing stage was hyperbolic, with DT50 for the 
most decomposed mulch (T56) being shorter than T28 one. Furthermore, 
considering all treatments, it was positively correlated to the Kd sorption parameter 
(r=0.71, p<0.05) and negatively to both the mulch water content (r=-0.78) and the 
percentage of SMOC intercepted by mulch at the time of the application (r=-0.72). 
Considering the most decomposed T28 and T56 treatments, DT50 was negatively 
correlated to the lignin content (r= -0.97, p<0.05) and to the neutral-detergent-fiber 
content (r=-0.98). 
Table 4.5 Metolachlor half-life (DT50) calculated from fitting of experimental data to 
C=C0.e-kt model. Data are mean ± standard-error. 
Treatment DT50 ± SE r² LSD group 
Bare soil 23.2 0.0 0.99 D 
VO_0 8.6 0.1 0.97 G 
VO_6 15.1 0.4 0.84 E 
VO_28 31.2 1.1 0.95 B 
VO_56 26.6 0.8 0.97 Bc 
Rg_0 10.0 0.5 0.70 F 
Rg_6 16.5 0.6 0.90 E 
Rg_28 47.8 2.4 0.99 A 
Rg_56 23.8 0.6 0.99 C 
 
4.4.2.d Molecular forms within the extracts 
SMOC metabolites were rapidly formed (Fig. 4.3). From the seventh day of 
incubation, they were rather measured in water extracts than in methanol ones, the 
average for all treatments 84 DAT being 26.0 ±2.1 % and 5.1 ±0.6 % of total 
radioactivity, respectively. At the end of the incubation, metabolites represented 
36.1% of extractable radioactivity in bare soil. In microcosms topped with mulches, 
SMOC degradation was weaker than in bare soil, except in the VO_T0 treatment 
(43.2%). It was higher in VO treatments than in Rg ones, and minimized in T28 
treatments (26.6% and 16.1% 84 DAT for VO and Rg, respectively). Degradation 
occurred equivalently in the mulches and in the underlying soil, averaging 14.2 ±1.6% 
and 16.3 ±1.4% of extractable radioactivity 84 DAT respectively.  
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Figure 4.3 Dynamics and localization of extractable metabolites (M) in the 
microcosms throughout incubation. Extractable metabolites are (a) Metolachlor OA 
(b) Metolachlor ESA and (c) unidentified (NI) SMOC degradates, quantified (n=1) in 
bare soil (black line) or in soil and mulch (spotted lines). Mulches were composed by 
vetch + oat (circle symbol) or ryegrass (square symbol) with 4 initial degree of 
decomposition at the beginning of the degradation study during 0, 6, 28 and 56 days. 
Localization of metabolites (d,e and f) in soil or in mulch. For each cover crop 
treatment, the proportion of metabolites was calculated irrespectively of their initial 
degree of decomposition (n=4, bars = standard error of the mean) and expressed in % 
of the extractable 14C recovered in soil or in the mulch. 
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SMOC was mostly degraded in ESA (Fig. 4.3.b.), especially in bare soil where it 
accounted for 19.7% of extractable radioactivity (84 DAT) against 15.2 ±2.6% in CC-
amended microcosms. In the latter, after ESA, OA metabolite (Fig. 4.3.a.d.) was 
preponderant (8.5 ±0.7%) while in bare soil, unidentified metabolites (Fig. 4.3.c.f.) 
preceded OA with 9.6% and 6.7% of extractable radioactivity, respectively. 
4.4.3 Correlation between processes and organic matter characteristics 
Considering all treatments, SMOC mineralization was (i) positively correlated with 
the NER fraction (r=0.76 for CC-amended and r=0.94 in bare soil columns, p<0.05) 
and (ii) negatively correlated with the MEF (r= -0.66 for CC-amended and r= -0.91 in 
bare soil columns, p<0.05). Furthermore, the NER fraction was negatively correlated 
with the WEF (r= -0.83 for CC-amended and r= -0.92 in bare soil columns, p<0.05).  
In CC-mulched columns, further significant correlations were observed: (i) 
SMOC mineralization was negatively correlated with the water-extractable fraction 
(r= -0.60, p < 0.001), while (ii) WEF and MEF were positively correlated together (r 
= 0.45, p<0.01) and (iii) NER was also negatively correlated with MEF (r= -0.87, p < 
0.001). Furthermore, SMOC mineralization and NER formation were positively 
correlated (r=0.31 and r=0.32, p<0.05) with the mulch OM content and they were 
specifically correlated to their hemicelluloses-like content (r=0.39 and r=0.31, 
p<0.05). Finally, NER formation was also negatively correlated to Kd (r=0.64, p < 
0.01) and positively to the carbon content (r=0.33, p<0.05). 
4.5 Discussion 
4.5.1 SMOC fate depends on the intercepting soil or mulch material 
SMOC fate varied according to the intercepting soil or mulch material and to the 
specificities of cover crop mulches (species and decomposition degree). In accordance 
with previous studies (Aslam et al. 2013; Cassigneul et al. 2015), results confirmed 
that SMOC sorption increases with the decomposition degree of plant residues (Table 
4.3), being correlated with their lignin content. Furthermore, according to the 
decomposition degree of the mulch, SMOC sorption was 17 to 27 times weaker in soils 
than in mulches. The higher OM content in mulches as compared with the soil might 
explain those differences, as indicated by Krutz et al. (2004) in their study. 
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During incubation, SMOC mineralization was weak, among the lowest values 
found in the literature (Alletto et al., 2013). It was higher in bare soil than in CC-
amended soils, although SMOC was more intercepted by the mulch than by the soil. 
Those results were not consistent with field studies reporting higher SMOC 
mineralization in vegetative filter strips or cover crops than in tilled soils (Krutz et al., 
2006; Staddon, 2001). Degradation in OA and ESA metabolites was up to 43% of the 
applied SMOC during incubation, discarding the hypotheses of a low accessibility of 
SMOC in mulch to microorganisms. As SMOC degradation is co-metabolic (Stamper 
and Tuovinen, 1998), the weaker mineralization of SMOC in mulches could be due to 
a trade-off favoring mulch decomposition at the expense of SMOC mineralization. In 
soils, SMOC mineralization was shown to be highly variable, and sometimes very 
weak (Alletto et al., 2013). This might be explained by the inability of microorganisms 
originating from the soil of this study to cleave the ring of SMOC molecule, as 
suggested by Stamper & Tuovinen (1998).  
NER formation is generally considered to be the result of either (i) physical 
entrapment in the nanoporosity and diffusion to less accessible sites during a long 
period of contact (Cox and Walker, 1999), (ii) chemical stabilization by bounding 
(Kästner et al., 1999), or (iii) incorporation of pesticide residues into microbial 
biomass (Charnay et al., 2004; Nowak et al., 2011). In this study, NER formation was 
stronger in CC-mulched microcosms than in soils, and it was strongly correlated to 
SMOC mineralization. As we did not measure mulch mineralization, we are not able 
to demonstrate if this phenomenon could be the result of a coupling between NER 
formation and mulch decomposition, as observed in the study of Cassigneul et al. 
(2016). However, this relation was suggested by the negative correlation observed 
between the NER formation and the significant loss in mulch biomass for 5 out of 8 
treatments. Indeed, mulch biomass loss (Fig. 4.1b.) might be the result of microbial 
activity leading to C consumption of CC residues; moreover no decrease in water 
content was observed in mulches allowing to explain the decrease in CC residues 
weight. The coupling between NER formation and mulch decomposition could 
explain the differences in SMOC fate between fresh CC mulches and much 
decomposed ones. In the former, biomass loss and NER formation were maximized 
while in the latter, the low degrading activity of microorganism did not speeded up 
NER formation. As a consequence, in decomposed mulches, this fate of SMOC was 
not statistically different than the one observed in bare soil. 
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4.5.2 SMOC fate depends on how much herbicide is intercepted by the mulch 
SMOC sorption level was the same on cover crops that underwent either 28 or 56 
days of previous decomposition (Table 4.3). This could be explained by a saturation 
of sorption sites, or by a threshold decomposition level of organic matter from which 
reactivity to SMOC does not evolve. Those hypotheses are strengthened by the fact 
that in the degradation study, sorbed and NER molecules behaved similarly in T28 
and T56 decomposed mulches (Table 4.4 and Fig. 4.2). 
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Figure 4.4 Relationship between metolachlor degradation half-life (DT50) and its 
proportion intercepted by cover crop mulches at the time of application. Cover crops 
were vetch + oat (circle symbols) and ryegrass (square symbols), being decomposed 
during 0 (yellow), 6 (orange), 28 (red) and 56 (dark red) days before metolachlor 
application. Data are fitted with an exponential model described by DT50 =  a*exp (-
b*initial proportion in mulch), parameters being a=162.6 , b= 0.522 and a = 128.6 , 
b=0.031 for VO and Rg respectively. 
Despite those similarities, SMOC DT50 in the microcosms topped with T28 and 
T56 ryegrass mulches were different. While SMOC DT50 in the most decomposed 
mulches microcosms was at most 3 days longer than the bare soil’s one, it was 10 
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days longer in VO and twice as long in ryegrass (Rg) microcosms topped with 28-days 
decomposed mulches (Table 4.5). This was partly explained by the low quantity of 
SMOC that was found in Rg_T28 mulch just after application. This proportion was 
also low for VO_T28 mulch. This is not due to lower soil coverage since at T56 CC 
residues intercepted more SMOC than for T28, even if it was present in smaller 
amount. However this result could be the consequence of a poor CC residues-soil 
contact (Coppens et al., 2007). Another hypothesis could be the differences in limb 
structure and 3D-orientation between the CC species. Indeed, vetch and oat, which 
have larger limbs than ryegrass, intercepted 26 % more SMOC than ryegrass (see Fig. 
4.4). In this line, those results are consistent with Gaston et al. (2003) who indicated 
that architectural features of cover crop residues, being either standing or flattened, 
influence pesticide interception. Lastly, this results could also be due to an increased 
hydrophobicity with the mulch decomposition degree (Aslam et al., 2013) that would 
have favored wash-off from mulch to underlying soil. Beside, in the soil below the 
mulch, the increase in NER formation might be the result of the presence of NER-
containing residual mulch fragments that could not be properly separated due to 
their small size. 
4.6 Conclusion 
This study aimed at comparing the effects of different mulches of CC residues 
localized at the soil surface on the behavior of S-metolachlor. In the presence of fresh 
or slightly decomposed CC mulches, i.e. when cover crops are killed just before the 
cash crop sowing, a few days before pre-emergent herbicide treatment, SMOC was 
rapidly dissipated through degradation in ESA and OA and through NER formation. 
In presence of much decomposed CC-mulches, that correspond to a situation where 
CC are killed some weeks before sowing, and are already decomposed at the time of 
the herbicide application, SMOC fate approximated the one observed in bare soil, i.e. 
it remained more in the sorbed fraction and formed less NER. Variations in the 
intensity of each process were observed among the CC residues studied, and were 
explained by the initial proportion of SMOC intercepted by the mulches, itself 
depending on CC biochemical characteristics and localization features. Finally, 
degradation half-life of S-metolachlor was reduced in fresh or slightly decomposed 
mulches while it was grossly the same for the most decomposed CC residues. Given 
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that SMOC mineralization is weak, and provided that formulated SMOC would 
behave as pure SMOC, such results suggest a greater risk of transfer through the soil 
profile of SMOC degradates by leaching in conservation agriculture systems than in 
tilled soils of conventional systems. 
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Les cultures intermédiaires (CI) ont été introduites dans les agrosystèmes des pays 
tempérés, pour pallier à des problèmes d’érosion des sols agricoles (cover crop) et de 
pollution des eaux souterraines par les anions nitrate (catch crop). L’objectif général 
des travaux présentés dans ce manuscrit est d’enrichir l’évaluation environnementale 
de l’introduction des CI par un volet « pesticides ». Il s’est agi de définir: (i) comment 
les processus impliqués dans le devenir des pesticides sont influencés par la  présence 
de CI et les modifications du milieu  que les CI et la gestion de leurs résidus 
induisent, (ii) si le service écosystémique d’ « évitement de la pollution des eaux par 
les pesticides » est rendu par les CI, enrichissant alors le concept de CIMS (CI multi-
services) (Justes et Richard, 2017). Ce travail ambitionnait ainsi d’identifier des 
caractéristiques des cultures intermédiaires permettant d’expliquer voire de prédire 
le devenir des pesticides à la surface du sol avec des résidus de CI en mulch. La 
démarche adoptée a été focalisée sur l’étude des processus de devenir des pesticides 
prépondérants sur des parcelles agricoles planes, à savoir les processus d’adsorption 
et la dégradation des substances actives.  
Afin de savoir comment ces processus sont modifiés par la présence de résidus de 
CI (ou de leurs résidus en mulchs) à la surface du sol, des expérimentations en 
laboratoire s’intéressant spécifiquement à l’effet du type de mulch de CI, et à l’effet de 
son degré de décomposition au moment où il intercepte les pesticides ont été menées. 
Deux herbicides ont été étudiés : (i) le glyphosate, utilisé pour détruire chimiquement 
les CI avant la mise en place d’une culture de rente, et (ii) le S-métolachlore, utilisé 
pour désherber des cultures d’été, notamment le maïs, dans la période qui précède ou 
suit leur semis, lequel est en partie intercepté par des résidus de CI ayant été 
préalablement détruites. 
5.1 Synthèse des résultats et discussion générale 
Les résultats des expérimentations en conditions contrôlées (de température, de 
teneur en eau) confirment l’effet des cultures intermédiaires à la surface du sol sur le 
devenir des deux herbicides étudiés (voir Tableau 5.1). Les niveaux d’adsorption et de 
dégradation de ces molécules dans des microcosmes avec végétaux (cultures 
intermédiaires en décomposition) à la surface du sol sont significativement différents 
de ceux mesurés dans la situation témoin (sol « nu », sans cultures intermédiaires en 
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surface). 
Le glyphosate et le SMOC sont ainsi plus fortement adsorbés sur des mulchs de 
résidus de cultures intermédiaires présentant un stade de décomposition avancé 
(obtenu via une incubation à 20°C, pour 9 espèces de CI) que sur des mulchs « frais » 
(après prélèvement au champ) (Cassigneul et al., 2015). Les mêmes observations ont 
été faites pour l’époxiconazole (sur 4 espèces de CI), fongicide étudié dans le Chapitre 
2 seulement. Compte-tenu des caractéristiques contrastées de ces trois molécules, ces 
résultats invitent à se poser la question de la généricité de cet effet des mulchs de 
résidus de CI sur le devenir des pesticides. 
Les suivis de dégradation des herbicides réalisés dans des microcosmes avaient 
des objectifs spécifiques selon la molécule étudiée, ceux-ci étant liés aux conditions 
d’application propres à chaque herbicide, comme indiqué dans les chapitres 
précédents. 
Table 5.1 Bilan des résultats des trois chapitres présentés dans le manuscrit. 
Processus 
Molécule 
(chapitre) 
Hypothèse 
générale 
Hypothèse 1  Hypothèse 2  Hypothèse 2 bis 
La présence de 
mulch de cultures 
intermédiaires à la 
surface du sol 
modifie leur devenir 
comparé à une 
situation sans mulch 
(sol nu) 
Le devenir des 
pesticides interceptés 
par des végétaux est 
dépendant de la 
nature de ces derniers 
(nombre d’espèces 
étudiées) 
Le devenir des 
pesticides interceptés 
par des végétaux est 
dépendant de leur état 
de décomposition 
Des indicateurs 
caractérisant des 
végétaux en 
décomposition 
permettent d’expliquer 
le niveau d’adsorption 
des pesticides 
A
d
s
o
r
p
ti
o
n
 
Glyphosate  
Oui 
(4 + 4) Oui : 
Accroissement avec le 
degré de décomposition 
Oui, effet de : 
(i) % de carbone 
minéralisé 
(ii) C/N 
(iii) Indice de polarité 
et d’hydrophobicité 
(voir Chapitre 2, Table 
2.2) 
(Chapitre1 et 2) 
 
Non déterminé 
S-métolachlore  
(Chapitre 1 et 3)   
Epoxiconazole   Oui 
(4) (Chapitre 1)   
D
é
g
r
a
d
a
ti
o
n
 
Glyphosate 
Oui (quantitatif): 
moins de 
dégradation dans le 
mulch (comparé au 
sol) 
Oui 
(4) 
 
Non déterminé 
 
 
 
 
Non déterminé 
Non déterminé  (Chapitre 2)    
S-métolachlore 
Oui (qualitatif): 
dégradation 
équivalente entre sol 
et mulch, différence 
dans le type de 
métabolites formés 
Hypothèse non 
validée 
(2)  
Oui : 
(i) Accroissement sur 
mulch « frais » 
 (Chapitre 3) 
(ii) Hypothèse non 
validée pour les mulchs 
« très décomposés » 
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La dégradation de la molécule glyphosate en présence de mulch à la surface du 
sol (sol limono-argileux) a été plus lente que dans le témoin sans mulch (voir 
Chapitre 3), avec une variabilité liée au type de mulch testé (4 espèces ou mélange 
d’espèces) (Cassigneul et al., 2016). 
De manière contrastée, seule la présence d’un mulch de CI à la surface du sol, 
indépendamment de l’espèce dont est issu le mulch, a significativement modifié le 
devenir du SMOC (comparé à son devenir dans un sol « nu ») dans les conditions 
choisies (2 espèces ou mélanges d’espèces). Cependant, et quelle que soit l’espèce 
considérée, le devenir du SMOC intercepté diffère selon le degré de décomposition 
initial du mulch au moment de son application (voir Chapitre 4) (Cassigneul et al., 
2018). 
L’ensemble de ces résultats permet de valider la majorité des hypothèses (voir 
Tableau 5.1) sur lesquelles les travaux menés dans le cadre de cette thèse se sont 
basés : ainsi, nous pouvons conclure que la présence d’un mulch à la surface du 
sol modifie le devenir des pesticides qui sont interceptés par ce sol et ces 
mulchs, suivant une intensité qui dépend de la nature des mulchs eux-
mêmes, et de leur degré de décomposition au moment de l’application du 
pesticide. Des spécificités selon la molécule ou les types de mulchs ont toutefois été 
observées. 
5.1.1 Une relation originale : Kd = f(Cmin) 
Dans les travaux portant sur l’adsorption des trois pesticides (voir Chapitre 2), une 
augmentation de l’adsorption des pesticides avec le degré de décomposition des 
cultures intermédiaires sur lesquels ils étaient appliqués a été observée (Cassigneul et 
al., 2015). 
Plusieurs indicateurs décrivant les mulchs de CI expliquent la variabilité de 
l’adsorption des pesticides. Les fractions solubles et la lignine des mulchs, leur index 
d’hydrophobicité et leur polarité, leur rapport C/N et la proportion cumulée de 
carbone minéralisé (Cmin) sont significativement corrélés au niveau d’adsorption des 
trois molécules étudiées (cf. Tableau 2.2 du Chapitre 2). Ces indicateurs étant des 
descripteurs classiques de l’évolution de la matière organique en décomposition 
(Corbeels, 2001; Henriksen et Breland, 1999; Meentemeyer, 1978; Trinsoutrot et al., 
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2000), ces résultats ne sont pas surprenants mais la démonstration est ici faite aussi 
pour des substances actives de pesticides.  
La relation entre l’adsorption des pesticides sur les résidus de CI et le 
taux de décomposition des CI (Chapitre 2) n’avait, elle, jamais été mise en 
évidence. Elle permet de prédire l’adsorption de trois pesticides sur des résidus de 
végétaux décomposés, à partir de (i) trois mesures rapides : mesure d’adsorption de 
la molécule sur des résidus « frais » et mesure de sa teneur en C et en N, afin d’établir 
son ratio C/N ; et de (ii)  la simulation du niveau de décomposition et de 
minéralisation des résidus de végétaux, par exemple avec le modèle Stics (Justes et 
al., 2009a) (voir Figure 5.1 ci-dessous). Cette relation peut aussi enrichir des modèles 
de prédiction du devenir des pesticides dans des sols couverts par des végétaux de CI 
en décomposition, à l’instar du modèle PASTIS (Aslam et al., 2014; Saffih-Hdadi et 
al., 2003; voir 5.2.2. ci-après). La démarche de modélisation envisagée reposerait sur 
l’approche suivante en 4 étapes : 
 
 
Figure 5.1 Proposition de démarche pour prédire le niveau d’adsorption d’un pesticide 
(glyphosate, S-métolachlore ou époxiconazole) sur des résidus de végétaux à partir de 
la connaissance de leurs caractéristiques initiales 
Au démarrage de cette thèse, nous pensions pouvoir prédire un risque de 
transfert de pesticide en fonction du choix de l’espèce de culture intermédiaire. Pour 
ce qui concerne l’adsorption et pour la gamme de CI étudiés, l’espèce de CI est un 
facteur expliquant la variabilité des niveaux d’adsorption des pesticides, mais à ce 
stade, aucun groupe cohérent par famille botanique ne peut être construit car cette 
1. Mesure d’adsorption de la substance active sur le 
végétal (mulch de culture intermédiaire 
2. Mesure de la teneur en carbone et azote de la 
substance active sur le végétal (mulch de culture 
intermédiaire) 
3. Simulation de la minéralisation des végétaux avec 
le modèle Stics 
4. Prédictions dynamiques de l’adsorption  
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information n’est pas la plus pertinente. Ceci est lié au fait que la composition des 
résidus de CI ne dépend pas seulement de la génétique : elle est fortement influencée 
par les conditions de croissance de la CI, qui déterminent par exemple fortement le 
ratio C/N en fonction de la disponibilité en eau et surtout de celle en azote minéral du 
sol (Justes et al., 2009b). Ainsi, on ne peut pas dire « l’adsorption de tel pesticide est 
plus élevée sur les Poacées que sur les Fabacées » 32, ce qui aurait été une clé de 
détermination simple dans la perspective de construction d’un outil d’aide au choix 
de cultures intermédiaires destiné aux agriculteurs et à leurs conseillers. 
5.1.2 Aspects temporels des interactions mulch-pesticides 
Le suivi du devenir des pesticides dans un mulch de CI en décomposition pendant 
une longue période (Chapitre 4) comme l’étude de l’adsorption des pesticides sur les 
mulchs de cultures intermédiaires (Chapitre 2) ont permis de déterminer deux 
périodes particulières dans les interactions entre polluant et matière organique : (i) 
celle, de la « maturité » du mulch, et celle, (ii) correspondant à une étape « précoce », 
du début de la décomposition d’un mulch « frais ». La première correspond, dans les 
travaux de cette thèse, aux mulchs ayant été décomposés plus de 28 jours à 20°C 
(Chapitre 2 et Chapitre 4), correspondant à 3 à 4 mois de décomposition en 
conditions réelles au champ où les températures sont nettement plus faibles que 20°C 
au printemps (Justes et al., 2009b). La seconde n’est pas précisément définie et 
correspond au maximum aux 7 premiers jours d’incubations à 20°C33, soit durant le 
premier mois au champ (Aslam et al., 2013). 
La période « de maturité » est révélée par un effet de seuil, correspondant au 
niveau de décomposition des résidus des cultures intermédiaires à partir duquel leur 
réactivité vis-à-vis des pesticides n’évolue plus. En effet, l’adsorption de trois 
pesticides sur des résidus de cultures intermédiaires décomposés 56 jours n’est pas 
significativement différente de celle mesurée sur des résidus décomposés seulement 
28 jours, et ceci pour une majorité des espèces étudiées. De plus, dans l’étude de la 
dégradation du S-métolachlore, les proportions de molécules considérées comme 
                                                          
32 Il n’en demeure pas moins que les caractéristiques des espèces végétales constituent le facteur de 
contrôle prédominant des taux de décomposition de la litière dans les biomes du monde entier 
(Cornwell et al., 2008). 
33 Elle correspond à ce qu’il se passe entre les points J0 et J7 que nous avons choisis dans les 
expérimentations de suivis de la dégradation du glyphosate et du S-métolachlore présentées dans les 
chapitres 3 et 4. 
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adsorbées (extraite avec un solvant et pas seulement à l’eau) et non-extractibles 
(NER) ne sont pas significativement différentes quand le SMOC est appliqué sur des 
mulchs ayant été préalablement décomposés pendant 28 ou 56 jours (voir chapitre 4, 
Figure 4.2.e-h). 
Ces résultats pourraient être expliqués par le fait que la structure physique et 
biochimique des résidus n’évolue plus significativement (ou évolue très peu) aux 
échelles de temps choisies dans ce travail. En effet, les processus de décomposition de 
mulchs, dans des stades avancés, sont lents – la différence d’état du végétal entre 28 
et 56 jours d’incubation étant ainsi faible. Il se peut par ailleurs que toutes les 
populations microbiennes intervenant dans la chaîne de décomposition des résidus 
végétaux n’aient pas été présentes dans nos dispositifs d’incubation, et donc que la 
décomposition des végétaux ait été, à partir d’un certain stade, limitée. Le stade à 
partir duquel est amorcée la période « de maturité » n’a pas été précisément 
déterminé, et il est seulement possible de dire que dans les conditions expérimentales 
que nous avons choisies, il est postérieur au 7ème jour d’incubation. 
La période dite « précoce » est liée à une phase de minéralisation intense des 
mulchs et notamment des molécules solubles et facilement décomposables qui le 
constituent. Pendant cette période, la matière organique utilisée par les 
microorganismes est majoritairement sous forme soluble (Berg et McClaugherty, 
2008), rapidement accessible pour les microorganismes. Les pas de temps de 
mesures ont été choisis de manière à appréhender une dynamique générale des 
processus sans faire de focus sur une période particulière. Ils ne permettent donc pas 
de connaître plus précisément la dynamique des formes solubles et adsorbées des 
pesticides pendant les premiers jours d’incubation. Les incertitudes portant sur la 
dynamique des processus pendant la période dite « précoce » limitent la capacité 
prédictive du modèle présenté dans le Chapitre 2 puisque son domaine de validité 
n’inclut pas cette première période. 
L’approfondissement des recherches sur ces périodes « précoce » et « de 
maturité » serait nécessaire pour répondre à deux types d’enjeux scientifiques : 
(i) Approfondir l’étude des processus qui interviennent dans les premiers jours de 
mise en contact des herbicides et des cultures intermédiaires en décomposition afin 
d’améliorer la compréhension des processus à un niveau fondamental. Cela 
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permettrait d’avancer dans la compréhension des mécanismes qui régissent 
l’interaction pesticides-matières organiques, et en particulier du processus de 
formation des résidus non-extractibles (NER). Ce dernier processus semble rapide, 
son intensité est à la fois variable dans le temps et suivant les végétaux considérés, et 
il est difficilement prédictible, bien que potentiellement prépondérant dans le devenir 
des pesticides dans ces végétaux de CI en décomposition (voir Chapitre 3, et 
Rampoldi et al. 2011).  
(ii) Déterminer le stade de décomposition des résidus de CI à partir duquel la 
réactivité du mulch n’évolue plus. Cette information serait très intéressante à 
connaitre précisément dans le cadre d’une évaluation environnementale des risques 
liés à l’application de pesticides. Si les outils de modélisation du devenir des 
pesticides dans l’environnement devaient prendre en compte la présence de mulchs 
de résidus végétaux à la surface du sol, il serait utile de pouvoir établir une durée 
d’impact de la présence de ces mulchs sur le devenir ces pesticides.  
5.1.3 Davantage de résidus non liés dans le mulch, et moindre accessibilité aux 
microorganismes  
La présence de mulch de cultures intermédiaires à la surface du sol a un triple impact 
sur les processus (i) d’adsorption, (ii) de formation des résidus dit liés des pesticides 
au substrat, et (iii) de dégradation des pesticides. 
Pour le glyphosate comme pour le S-métolachlore, la formation de résidus liés est 
plus importante dans les mulchs de cultures intermédiaires que dans le sol, elle 
augmente avec le temps, et elle est liée à l’activité de décomposition de la matière 
organique des mulchs par les microorganismes (voir Chapitres 3 et 4)34 (Cassigneul et 
al, 206 et 2018). Les résidus liés des pesticides sont retenus très fortement à la 
matière organique (des végétaux, du sol), et ils sont stockés dans la biomasse des 
microorganismes qui les auraient intégrés (Barriuso et al., 2008). En termes d’impact 
environnemental, le fait qu’ils soient fortement retenus dans les mulchs les protège a 
priori contre la dégradation, et pourrait aboutir à une persistance plus longue du 
glyphosate dans les sols –sous réserve que le comportement du glyphosate formulé 
                                                          
34 Le lien entre formation des résidus non-extractibles de pesticides et décomposition de la matière 
organique a été observé pour le glyphosate (tous résidus testés) et inféré pour le SMOC (seulement au 
sein des résidus initialement peu décomposés, qui sont davantage soumis à une décomposition lors 
des incubations en laboratoire). 
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soit le même que celui du glyphosate pur utilisé dans ces travaux. Des résultats 
similaires ont été obtenus dans le cadre d’une étude du devenir du glyphosate dans 
des résidus de colza (Mamy et al., 2016). Nos travaux ne renseignent pas sur la 
possibilité de relargage de ces résidus liés. 
Les résultats des études de dégradation du glyphosate et du S-métolachlore menées 
dans le cadre de cette thèse mettent en lumière la dépendance de ce processus à la 
biodisponibilité et à l’accessibilité des molécules aux microorganismes. La 
comparaison de la minéralisation du carbone dans un microcosme avec ou sans 
mulch indique que celle-ci est plus forte dans le mulch que dans le sol. Elle témoigne 
ainsi d’une plus forte activité des microorganismes dans les microcosmes avec mulch, 
où la proportion de carbone organique est supérieure. On pourrait donc s’attendre à 
ce que la dégradation des pesticides présents dans les mulchs soit elle aussi plus 
importante, mais ce n’est pas le cas. 
Pour le glyphosate, c’est l’inverse : sa minéralisation est plus forte dans un sol nu 
que dans un sol couvert de mulch. Or cet herbicide est davantage retenu (sorption) 
dans le sol que dans les mulchs de CI étudiés (Chapitre 2) 35. Le fait qu’il soit plus 
dégradé là où il est moins biodisponible est certainement lié à sa moindre 
accessibilité pour les microorganismes dans les mulchs. Il pourrait aussi être lié à 
l’intervention de microorganismes différents pour la décomposition des mulchs et la 
dégradation du glyphosate. 
Pour le SMOC, la difficulté d’accès au pesticide piégé dans le mulch n’est pas 
observée. Il est moins minéralisé dans le mulch, mais sa dégradation en métabolites 
est quantitativement équivalente dans le mulch et dans le sol 36. En revanche, les 
composés de dégradation majoritairement formés dans le sol sont différents de ceux 
majoritairement formés dans le mulch. Cette différence qualitative permet de faire 
l’hypothèse d’une dégradation qui n’impliquerait pas les mêmes microorganismes 
suivant si elle a lieu dans le mulch ou dans le sol. 
Pour le SMOC, le niveau de dégradation est lié au niveau de décomposition initial 
                                                          
35 Pour les matériaux étudiés (luvisol stagnique – sol argileux), et 4 cultures intermédiaires, la sorption 
du glyphosate dans le sol est de 8 à 53 plus forte que celle mesurée dans les résidus de cultures 
intermédiaires. 
36 Ces résultats sont à relativiser car le niveau de minéralisation mesuré dans le cadre de cette 
expérimentation est très faible. 
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du mulch : il est plus élevé pour les mulchs « frais » qui mobilisent plus de 
microorganismes, que pour les mulchs décomposés. Ceci est cohérent avec, pour 
cette molécule, une moindre disponibilité liée à un niveau d’adsorption plus élevé sur 
les mulchs les plus décomposés. 
Ces travaux mettent en évidence des différences d’accessibilité et de disponibilité 
des pesticides selon s’ils sont dans le sol ou dans des végétaux, mais ne peuvent en 
expliciter les mécanismes. L’étude plus approfondie de ces derniers constitue en effet 
une perspective de ces travaux. A ce titre, il pourrait être intéressant de réaliser un 
suivi des caractéristiques des populations de microorganismes dégradant le mulch 
et/ou les pesticides (abondance, diversité, activité, profils métaboliques), et de les 
comparer aux caractéristiques de celles présentes dans le sol. Cette question ne 
concerne pas seulement les mulchs ou résidus de culture à la surface du sol mais peut 
être étendue à tous les types d’amendements organiques. 
5.1.4 Conséquences pratiques pour la gestion des cultures intermédiaires 
La dimension opérationnelle des résultats d’évaluation de l’impact de la présence de 
mulch de cultures intermédiaires sur le devenir des pesticides dans les sols 
intéressera certainement le lecteur : les agriculteurs, techniciens et conseillers 
agricoles sont en demande de connaissances et outils scientifiques permettant de 
guider leurs choix techniques37. Cependant, les réponses ou préconisations en termes 
de gestion des résidus de cultures intermédiaires destinée à réduire les pollutions du 
sol et de l’eau restent limitées en l'état des avancées scientifiques auxquelles cette 
thèse contribue. Effectivement, il n'est pour l'instant pas possible d'établir des 
conclusions générales sur l’(in)efficacité des mulchs de cultures intermédiaires pour 
limiter le transfert de pesticides vers les masses d’eau. En effet, étendre la validité de 
résultats acquis en laboratoire à une situation «au champ » s'avère assez périlleux, 
principalement car ces résultats ne tiennent pas compte de l’effet du climat 
(notamment des pluies) sur le devenir des pesticides, et parce qu’ils sont valables 
pour des substances actives pures – et donc pas pour des produits 
phytopharmaceutiques formulés alliant substance active et adjuvants qui peuvent 
influencent la réactivité de l’ensemble du produit. 
                                                          
37 Ces thématiques sont en effet abordées dans des projets de recherche et développement ou journées 
techniques (à noter récemment : projet Phytosol de l’Association pour la Promotion d’une Agriculture 
Durable, 8èmes rencontres du RMT Quasaprove du 26/09/2018…). 
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On peut néanmoins retenir que : 
(i) Dans le cas de cultures intermédiaires détruites à l’automne : les herbicides 
appliqués au printemps pour le désherbage de la culture de rente seront davantage 
retenus (adsorption) sur les mulchs de cultures intermédiaires, donc moins 
susceptibles de migrer en profondeur. La proportion d’herbicide intercepté 
dépendra de la biomasse produite et du taux de couverture du sol, et la proportion 
dégradée dépendra du niveau de contact entre les résidus de culture et le sol. Le fait 
que les herbicides soient retenus voire immobilisés dans les résidus de végétaux 
implique à la fois une perte d’efficacité herbicide et une possibilité de relargage à un 
moment non désiré. En l’absence de ce relargage ils impliqueraient un risque 
moindre de transfert vers les masses d’eaux. 
(ii) Dans le cas de cultures intermédiaires détruites en sortie d’hiver, ayant 
potentiellement repris leur croissance (davantage de biomasse), les résultats que 
nous avons acquis montrent une moindre rétention des herbicides sur les cultures 
intermédiaires qui les interceptent (comparé à celle mesurée sur des résidus détruits 
à l’automne38). 
• Pour le SMOC, on observe une dégradation quantitativement équivalente et 
une plus forte immobilisation (résidus de pesticides liés au mulch de cultures 
intermédiaires). Ceci implique d’une part que le risque de transfert des 
métabolites issus de la dégradation du SMOC en profondeur dépend de leurs 
propriété physico-chimiques (notamment de leur solubilité dans l’eau), et 
d’autre part une perte d’efficacité herbicide, associée à la possibilité d’un 
relargage. 
• Pour le glyphosate, l’immobilisation dans les résidus de cultures 
intermédiaires implique une persistance accrue de l’herbicide à la surface du 
sol, associée à la possibilité d’un relargage. 
Comme indiqué précédemment, les résultats ne permettent pas de dégager des 
préconisations liées à l’espèce de cultures intermédiaire à mettre en place pour 
                                                          
38 Ici on répond à la question « quel impact environnemental selon la date de destruction des 
couverts ? », ce qui amène à une comparaison mulch « frais » vs. « décomposé » mais il faut garder à 
l’esprit que le différentiel d’adsorption peut être plus fort quand on compare mulch et sol. C’est le cas 
notamment pour le glyphosate (adsorption plus forte sur le sol étudié).  
CHAPITRE 5 DISCUSSION ET PERSPECTIVES 
 
124 
limiter les transferts de pesticides vers les masses d’eau. Ces résultats ne permettent 
pas de prendre en compte les interactions entre les différents produits 
phytopharmaceutiques appliqués au cours d’un même cycle cultural. Il est en outre 
possible qu’une mesure de gestion des résidus de cultures ait des effets positifs pour 
limiter les pollutions par un pesticide X, alors qu’elle augmentera le risque de 
transfert d’un pesticide Y. À ce stade de connaissances, l’intégration du « risque de 
pollution » dans les stratégies de gestion des résidus de cultures paraît donc 
prématurée.
5.2 Perspectives d’études 
Les travaux présentés dans ce manuscrit ont pour objectif de comprendre l’effet de 
l’introduction de cultures intermédiaires sur le devenir des pesticides dans le sol. Ils 
ouvrent des perspectives sur des études complémentaires qui permettraient de 
consolider nos résultats ou d’établir leur niveau de généricité d’une part, et de mieux 
étayer les implications opérationnelles, d’autre part. 
5.2.1 Prendre en compte l’effet du climat sur le devenir des pesticides dans un 
sol recouvert d’un mulch, via des essais au champ 
Mener des expérimentations en plein champ permettrait de prendre en compte des 
facteurs ayant un effet prépondérant sur le devenir des pesticides après leur 
application et surtout de caractériser les transferts des pesticides dans le sol et vers 
les eaux souterraines. 
Les facteurs prépondérant sont (i) le climat (précipitations et températures) dont 
vont notamment dépendre la quantité de molécule « lessivée » depuis les plantes en 
surface du sol vers le sol (wash-off en anglais) (Aslam et al., 2018; Gaston et al., 
2003b), et l’activité des microorganismes (donc la dynamique de décomposition 
de la matière organique et des pesticides), (ii) le type et les caractéristiques du sol, et 
(iii) les caractéristiques des cultures intermédiaires elles-mêmes à savoir leur 
quantité (biomasse), répartition (proportion de surface de sol qu’elle couvrent), et 
leur qualité (C/N, teneur en lignine, etc.) Ces dernières caractéristiques déterminent 
la quantité de pesticide interceptée par le mulch, avec, comme démontré au 
laboratoire (Chapitre 3), un effet potentiel sur la DT50 des pesticides au champ, sur 
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leur niveau d’adsorption et donc sur le risque de transfert en profondeur. 
Dans le cadre d’expérimentations sur le terrain, il s’agirait de savoir si les tendances 
observées au laboratoire sont aussi valables au champ, et suivant quelle intensité39. 
Au champ, avec des variations d’humidité du sol et de température, on peut se poser 
la question du devenir du SMOC et notamment vérifier s’il serait toujours fortement 
influencé par l’état de décomposition des mulchs de CI. Les différences de demi-vie 
de dégradation seraient-elles autant marquées ? Pour juger de la transférabilité des 
résultats présentés dans cette thèse au terrain, il convient en outre de prendre en 
compte le fait qu’ils correspondent à des niveaux élevés de biomasse de culture 
intermédiaires à la surface du sol (8 t.ha-1), et à l’application de matières actives pures 
et non pas de produits formulés40. Le fait d’avoir une première lecture simplifiée des 
phénomènes observés en conditions contrôlées reste un facteur explicatif des 
processus, mais, comme indiqué précédemment, on ne peut pas extrapoler sur le 
terrain ces résultats acquis en conditions contrôlées au laboratoire. 
Au-delà de l’intérêt d’évaluer leur généricité et leur transférabilité au champ, des 
études complémentaires évaluant les processus au champ et la modélisation 
permettraient : 
- D’affiner la connaissance des processus, à savoir d’analyser et de quantifier les 
effets concernant l’état physique des mulchs (épaisseurs, taux de couverture, 
proportion de mulch en contact avec le sol, teneur en eau), qui jouent sur les 
couplages entre état hydrique et décomposition (Aslam et al., 2018; Coppens 
et al., 2007) 
- De prendre en compte d’autres processus de devenir des pesticides au champ, 
tels que (i) le transfert vertical dans le sol (Alletto et al., 2012b; Lammoglia et 
al., 2017), et (ii) le ruissellement pour des parcelles en pente, avec des 
questionnements sur la dynamique temporelle de ces transferts (ralentie avec 
un mulch), les volumes d’eau concernés, et leur qualité (proportion de 
molécule mère et de métabolites). 
                                                          
39 A ce titre il serait plus simple de mener ces expérimentations dans des types de sols proches de celui 
utilisé dans les expérimentations menées au laboratoire présentées dans cette thèse. 
40 La formulation a justement pour effet de modifier le comportement du produit, pour en augmenter 
l’efficacité (meilleure pénétration après contact avec la surface de la plante) ou en réduire l’impact 
environnemental. 
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- D’évaluer la perte d’efficacité de pesticides (herbicides racinaires) liée à leur 
interception par des résidus de culture. 
- D’évaluer le potentiel service de « réduction de la pollution des eaux 
souterraines » que pourrait produire les CI et donc étendre le concept des 
CIMS à ce service écosystémique. 
5.2.2 Prendre en compte les effets liés à l’introduction des cultures 
intermédiaires dans les systèmes de culture, via la modélisation dynamique 
L’introduction des cultures intermédiaires induit par ailleurs des modifications 
éventuelles de caractéristiques du sol qui influencent aussi le devenir des pesticides 
(voir Chapitre 1). Dans le cadre d’une évaluation environnementale de l’introduction 
des cultures intermédiaires dans les systèmes de cultures, il semble intéressant de 
savoir comment ces modifications des caractéristiques du sol modifieraient le 
comportement des pesticides, aussi bien dans les jours suivants leur application qu’à 
plus long terme à l’échelle de la succession de cultures ou de la rotation. Ce champ de 
recherche est très vaste puisque derrière « pesticide » se cache une grande diversité 
de molécules à réactivité spécifique, comme derrière le type de culture intermédiaire, 
et sans compter sur la variété des types de sols et des pratiques agricoles. Tester tous 
les systèmes de cultures et usages de pesticides au champ n’étant matériellement pas 
possible, une approche par modélisation, utilisant des indicateurs simples et 
pertinents (exemple : biomasse des résidus, ratio C :N, niveau de décomposition ou 
caractéristique biochimique simple à mesurer, …) pouvant tenir compte de tout ou 
partie de ces gammes de variations est nécessaire. 
Pour évaluer l’impact des cultures intermédiaires sur le devenir des pesticides au 
champ par modélisation, il faut pouvoir tenir compte simultanément de la 
décomposition des cultures intermédiaires, de la dégradation des pesticides, de 
l’influence de la croissance d’une culture sur le bilan hydrique dynamique du sol, et 
de la température du sol qui détermine la vitesse des processus microbiens. 
L’addition de modules de transfert de pesticides à des modèles de cultures a été 
entreprise par divers groupes de recherche, mais sans étudier spécifiquement le 
devenir des pesticides dans le sol. Ainsi, Queyrel et al., (2016) ont proposé une 
version d’un modèle nommé STICS-Pest intégrant des modules de divers modèles 
simulant le devenir des pesticides (modèle AGRIFLUX de Larocque et al. (1998) 
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Larocque et al., 1998 ; et modèle RZWQM de  Malone et al., (2004)) au modèle de 
culture STICS (Brisson et al., 2003) avec des résultats relativement cohérents, mais 
ne prenant pas explicitement en compte les mulchs de couverts végétaux dont ceux 
des cultures intermédiaires. 
D’autres auteurs tels que Lammoglia et al. (2017) se sont, eux, basés sur le couplage 
du modèle de culture STICS et du modèle de transfert des pesticides MACRO (Larsbo 
et Jarvis, 2003) afin de pouvoir prendre en compte les CI. Si leurs travaux mettent en 
avant l’impact de la présence de mulch sur la lixiviation des pesticides dans le sol 
(plusieurs paramètres liés aux mulchs sont en effet « influents » ou « très influents » 
sur les concentrations maximales en pesticides à un mètre de profondeur), la 
représentation d’une couche de mulch à la surface du sol dans le modèle MACRO 
reste peu satisfaisante à ce stade, selon les premières simulations réalisées. Ceci serait 
lié au fait qu’elle est décrite comme une couche de sol à teneur élevée en matière 
organique dans cette première version du modèle (Marín-Benito et al., 2018). 
 
Figure 5.2 Schéma de modélisation du devenir des pesticides dans un sol recouvert 
par un mulch de culture intermédiaire. 
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Par ailleurs, le couplage STICS-MACRO ne considère pas l’interception du pesticide 
par le mulch ni l’augmentation du niveau d’adsorption des pesticides dans le temps. 
Une autre piste à envisager pour la modélisation est le modèle PASTIS (Prediction of 
Agricultural Solute Transformations in Soil) (Garnier et al., 2003), capable de décrire 
précisément une couche de mulch à la surface du sol. Ce modèle simule le 
mouvement de l’eau et la transformation de solutés dans le sol, et inclut des modules 
spécifiques permettant la simulation : (i) de la décomposition d’un mulch (Coppens 
et al., 2007), (ii) de l’impact de la présence de mulch végétal à la surface du sol sur le 
bilan hydrique (interception de la pluie, réduction de l’évaporation (Coppens et al., 
2007), (iii) du devenir des pesticides (adsorption, dégradation, minéralisation, 
transfert en profondeur, (Saffih-Hdadi et al., 2003), et (iv) du devenir des pesticides 
dans un mulch en décomposition (Aslam et al., 2018, 2014). En fournissant comme 
données d’entrée à PASTIS des données de sorties d’un modèle de culture (teneur en 
eau) par exemple comme STICS, il est possible de simuler l’impact de la croissance 
d’une plante sur le bilan hydrique dynamique du sol. Des formalismes peuvent par 
ailleurs être ajoutés dans le module « pesticides » du modèle, pour prendre en 
compte des relations telles que celle entre l’adsorption et le taux de minéralisation du 
carbone du mulch (Chapitre 2), la dégradation de molécules y compris lorsqu’elles 
sont fortement adsorbées (observé pour le glyphosate, cf. Chapitre 3), ou encore 
l’évolution du niveau d’adsorption au cours du temps (Chapitre 3 et 4). Le modèle 
correspond ainsi au fonctionnement représenté dans le schéma présenté ci-dessus 
(Figure 5.2). 
Un travail d’évaluation de la capacité de ce modèle PASTIS modifié serait donc 
intéressant à réaliser afin d’évaluer sa capacité prédictive pour les mulchs de CI et 
ainsi vérifier s’il serait dorénavant possible de simuler correctement la dynamique du 
devenir des pesticides au champ et ainsi d’estimer les pertes de pesticides (matière 
active et principaux métabolites de dégradation) vers les eaux souterraines. Si le 
résultat s’avérait satisfaisant, il serait alors possible d’évaluer le service 
écosystémique produit par l’introduction des cultures intermédiaires vis-à-vis de la 
qualité des eaux souterraines (eaux de drainage sous les agrosystèmes). Cela 
permettrait d’étayer le concept de CIMS proposé par Justes et al. (2017). 
Enfin, ces modèles de culture couplés à des modèles de transfert de pesticides 
permettraient d’évaluer une diversité de systèmes de culture, associés à leurs impacts 
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environnementaux, et donc d’identifier a priori les systèmes de cultures les plus 
vertueux au plan environnemental. Ils apporteraient aussi des réponses aux 
questionnements de la profession agricole, dans un contexte où les enjeux 
d’adaptation au changement climatique et de protection des sols ainsi que la tension 
entre la profession et la société liée à l’usage des pesticides génèrent de nombreuses 
innovations dans les pratiques agricoles, qui incluent notamment l’introduction de 
cultures intermédiaires dans les systèmes de culture. 
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